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La contaminación de las aguas constituye un problema prioritario en materia de 
medio ambiente, ya que se trata de un bien escaso que se ha utilizado de manera 
intensiva durante las últimas décadas. Existen contaminantes que, por su amplia 
presencia en las aguas residuales industriales, se han estudiado extensamente, 
desarrollándose métodos efectivos para su eliminación. Entre estos compuestos 
destacan el fenol y sus derivados clorados, así como ciertos intermedios generados 
en su tratamiento tanto por procesos de oxidación química (hidroquinona, p-
benzoquinona, catecol), como de reducción catalítica (ciclohexanol, 
ciclohexanona). 
El avance que las técnicas analíticas han experimentado en los últimos años ha 
permitido detectar la presencia en las aguas de una serie de compuestos, 
denominados contaminantes emergentes, cuyo efecto en el medio ambiente ha 
comenzado a suscitar inquietud. Entre estos contaminantes se incluyen pesticidas, 
fármacos, productos de higiene personal y fitoquímicos. 
Los pesticidas, en especial los más apolares, se han estudiado durante décadas y 
en consecuencia existe un razonable conocimiento sobre su presencia y efecto en 
el medio ambiente acuático. Algunos de ellos, como el diurón, el alacloro y la 
atrazina, se encuentran incluidos en la Lista de sustancias prioritarias en el ámbito 
de la política de aguas de la Unión Europea (UE) (Directiva 2008/105/CE). 
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De todos los grupos de contaminantes emergentes, los que probablemente suscitan 
mayor preocupación, y por ello se han estudiado en mayor medida en la última 
década, son los fármacos. El consumo de estas sustancias en los países de la UE se 
cifra en toneladas por año, liberándose tras su uso al sistema integral de 
saneamiento en concentraciones traza. Por lo general, las estaciones depuradoras 
de aguas residuales (EDAR) no están diseñadas para eliminar este tipo de 
contaminantes, por lo que acaban dispersándose en los sistemas acuáticos 
naturales, entrando en las cadenas alimentarias de los distintos ecosistemas. 
El desarrollo de métodos efectivos para el tratamiento de estos compuestos es 
esencial dado que suelen ser recalcitrantes a la biodegradación, e incluso pueden 
ejercer efectos tóxicos e inhibitorios cuando se encuentran en una concentración 
determinada en el influente de una EDAR, causando el mal funcionamiento de los 
biorreactores. Por ello, resulta conveniente evaluar el impacto potencial de un 
compuesto sobre la biomasa antes de llevar a cabo su tratamiento mediante un 
sistema biológico. 
Existen métodos estandarizados para analizar la toxicidad y biodegradabilidad de 
compuestos químicos, basados en diferentes variables indicativas de la actividad 
microbiana, como velocidad de crecimiento, consumo de sustrato, luminiscencia 
bacteriana y velocidad de respiración. El test Microtox®, que analiza la 
ecotoxicidad a partir de la disminución de la bioluminiscencia de la bacteria Vibrio 
fischeri, es uno de los métodos más utilizados debido a su simplicidad y 
reproducibilidad. Sin embargo, diferentes estudios han puesto de manifiesto la 
inadecuada utilidad de este ensayo a la hora de determinar el impacto potencial de 
un compuesto sobre el fango activo de una planta de tratamiento de aguas 
residuales, puesto que la interpretación de los resultados puede llevar a error, 
generalmente sobreestimando el posible impacto sobre la biomasa. Para predecir 
el efecto inhibitorio de un compuesto sobre el sistema biológico de una EDAR 
debería utilizarse fango activo como organismo diana. 
El test de inhibición de fango activo de la Organización para la Cooperación y el 
Desarrollo Económico (OECD) evalúa el efecto de una sustancia sobre la biomasa a 
partir de la medida de la velocidad de respiración en condiciones definidas y en 
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presencia de diferentes concentraciones del compuesto a evaluar. Sobre las bases 
de este ensayo, en el presente trabajo se ha empleado un método respirométrico 
que determina la EC50 como la concentración de compuesto capaz de causar un 
50% de reducción de la velocidad específica de consumo de oxígeno (VECO) del 
fango activo cuando se encuentra en contacto con un sustrato biodegradable de 
referencia. La determinación de los valores de EC50 a partir de los datos 
respirométricos se llevó a cabo empleando dos tipos de ajuste. El primero 
corresponde a la función logística, utilizada ampliamente en la determinación de 
parámetros de inhibición, y un segundo, desarrollado en el presente trabajo, que 
utiliza un procedimiento de ajuste lineal. 
La posibilidad de tratamiento de un compuesto mediante un proceso biológico 
debe considerar no sólo la inhibición causada en la actividad microbiana sino 
también su biodegradabilidad, ya que compuestos poco inhibitorios pero con 
biodegradabilidad baja o casi inexistente pueden ocasionar un efecto acumulativo 
en un sistema biológico hasta alcanzar una concentración inhibitoria. En este 
contexto, la caracterización de una sustancia como peligrosa para un sistema de 
tratamiento biológico incluye la combinación de bajos valores de EC50 y/o baja o 
nula biodegradabilidad en un período de tiempo reducido.  
La OECD ha publicado una serie de tests de biodegradabilidad estandarizados, 
basados en la evolución de parámetros globales como demanda química de 
oxígeno (DQO), carbono orgánico total (COT) y demanda biológica de oxígeno 
(DBO), entre los que destacan los tests de biodegradabilidad inmediata (OECD 301 
1993) y el test Zahn Wellens de biodegradabilidad inherente (OECD 302 B 1992). 
Ambos ensayos tienen una duración de 28 días, difiriendo en la concentración de 
inóculo empleada. Los tests de biodegradabilidad inmediata son más restrictivos, 
ya que utilizan una relación biomasa/sustrato menor, al ser empleados 
normalmente para predecir el riesgo potencial de un compuesto químico en el 
cauce receptor. El test Zahn Wellens de biodegradabilidad inherente es menos 
restrictivo, pero no resulta útil a la hora de predecir el comportamiento en una 
planta de tratamiento biológico, ya que su duración, muy superior al tiempo de 
retención hidráulico (tRH) empleado en procesos biológicos, permitiría la 
aclimatación de la biomasa. 
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Un conocimiento realista del comportamiento de un compuesto de cara a un 
tratamiento biológico en una planta de tratamiento de aguas residuales requiere 
que los ensayos de biodegradabilidad se lleven a cabo utilizando fango activo y en 
condiciones de operación similares. En el presente trabajo se ha desarrollado un 
método respirométrico en el cual, empleando una relación biomasa/sustrato de 
acuerdo con la carga másica (Cm) que suele recibir un rector biológico, puede 
adecuarse el tiempo de ensayo al tRH, aproximándose en lo posible a las 
condiciones reales de operación. Este método, rápido y sencillo, permite conocer si 
un compuesto se degradaría en un sistema convencional de fangos activos a través 
de la determinación de la biodegradabilidad rápida. 
En el capítulo II se ha llevado a cabo la evaluación del efecto inhibitorio y la 
biodegradabilidad de diferentes grupos de compuestos (clorofenoles, intermedios 
de oxidación química y reducción catalítica de éstos, herbicidas y fármacos), con el 
objetivo de determinar la viabilidad del empleo de sistemas biológicos 
convencionales para la eliminación de los compuestos rápidamente 
biodegradables o técnicas de aclimatación de biomasa para el tratamiento de los 
compuestos que presenten biodegradabilidad inherente.  
Los valores de EC50 y de los parámetros estadísticos obtenidos mediante los dos 
métodos de ajuste de datos respirométricos empleados no mostraron apenas 
diferencias entre sí. Esto permitió validar el método de ajuste lineal desarrollado 
en el presente estudio, el cual, al no precisar una concentración de compuesto 
suficiente para conseguir un 100% de inhibición como valor límite superior, 
permitió evaluar la inhibición para compuestos de reducida solubilidad o 
ligeramente inhibitorios, como diurón y alacloro. 
Los resultados mostraron que los clorofenoles con un mayor número de átomos de 
cloro son capaces de ejercer un mayor efecto inhibitorio, el cual se incrementa 
cuando el átomo de cloro ocupa posiciones meta- y para- frente a los compuestos 
sustituidos en posición orto-. Hidroquinona y p-benzoquinona mostraron una 
toxicidad muy elevada, por lo que su presencia en el influente de un sistema de 
fangos activos puede ocasionar una inhibición importante de la biomasa, haciendo 
inefectivo el tratamiento biológico. En cuanto a los intermedios del tratamiento de 
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clorofenoles mediante hidrodecloración catalítica, se ha observado que, pese a que 
el fenol es tres veces más inhibitorio que la ciclohexanona y nueve veces más que 
el ciclohexanol para un fango activo, en concentraciones por debajo de la EC50 se 
degrada a una mayor velocidad empleando biomasa no aclimatada. 
Los herbicidas y fármacos estudiados presentaron un menor efecto inhibitorio que 
los clorofenoles, incluso que el 4-clorocatecol. Sin embargo, los ensayos de 
biodegradabilidad mostraron que 4-clorocatecol y 4-clorofenol pueden eliminarse 
en bajas concentraciones utilizando un fango activo no aclimatado en un período 
de tiempo similar al tRH normalmente utilizado en una EDAR, mientras que 
compuestos aparentemente menos inhibitorios como los fármacos y herbicidas 
deberían tratarse utilizando fango activo aclimatado. 
En el capítulo III se ha optimizado un método respirométrico para la evaluación 
de la cinética de degradación biológica de algunos de los compuestos más 
fácilmente biodegradables, como fenol, ciclohexanol y ciclohexanona, empleando 
fango activo aclimatado a cada uno de ellos. El procedimiento se basó en la relación 
existente entre los conceptos de consumo de oxígeno y energía metabólica en un 
sistema biológico aerobio, que permite el uso del consumo de oxígeno como 
parámetro de descripción del crecimiento de la biomasa o la degradación de 
sustrato, y ofrece la posibilidad de emplear modelos de crecimiento de biomasa en 
el ajuste de datos respirométricos. 
El estudio cinético mediante respirometría consistió en la determinación del perfil 
de VECO al añadir concentraciones crecientes de sustrato (de 5 a 300 mg L-1) a 
diferentes temperaturas (de 15 a 35oC) empleando una concentración de biomasa 
en torno a 650 mg SSV L-1. La representación de los valores iniciales de VECO 
frente a la concentración inicial de sustrato permitió obtener el valor de los 
parámetros cinéticos (VECOmax y KS) en el caso de aplicar un modelo de 
crecimiento bacteriano tipo Monod con ausencia de inhibición por sustrato, y los 
correspondientes (VECOmax, KS y Ki) al aplicar un modelo tipo Haldane en el caso 
de aparecer inhibición por sustrato. 
El modelo de Haldane se ajustó adecuadamente a los datos experimentales en el 
caso de fenol, ciclohexanol y ciclohexanona, obteniéndose valores del coeficiente 
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de determinación superiores a 0,975. El modelo de Monod se empleó para el 
estudio cinético del sustrato de referencia, acetato sódico. El aumento de 
temperatura hasta 35oC originó un aumento de la VECOmax y una disminución de la 
inhibición, excepto en el caso del fenol, en el cual se produjo un punto de inflexión 
a partir de 30oC. Para una misma temperatura, el fenol fue el compuesto más 
inhibitorio, pero también el que presentó un mayor valor de VECOmax. Los valores 
de KS obtenidos variaron en torno a 10, 7 y 3 mg DQO L-1 para fenol, ciclohexanol y 
ciclohexanona, respectivamente. 
Los datos respirométricos se emplearon también para evaluar el rendimiento 
biomasa/sustrato (YXS). En este caso, se representó el consumo acumulado de 
oxígeno exógeno (CAOex), calculado a partir de la integración de la curva de 
evolución temporal de la VECO, frente a la concentración de sustrato inicial, 
obteniéndose YXS a partir de la pendiente del ajuste lineal de los datos. Los 
resultados obtenidos mostraron un aumento del rendimiento biomasa/sustrato 
con el incremento de la temperatura, variando de 0,48 a 0,58 para fenol, de 0,56 a 
0,71 para ciclohexanol y de 0,58 a 0,75 para ciclohexanona. 
Una vez estudiada la degradación biológica de compuestos fácilmente 
biodegradables, se evaluó la posibilidad de tratamiento de los herbicidas 
estudiados empleando sistemas biológicos (capítulo IV). El estudio se realizó 
empleando reactores de alta eficacia, como los reactores secuenciales 
discontinuos (SBR) o los reactores secuenciales biológicos de membrana (SB-
MBR). Ambos sistemas presentan la ventaja, frente a los procesos convencionales 
de fangos activos, de requerir un menor espacio gracias a la aplicación de las 
etapas de reacción y separación del fango en un solo reactor. Los reactores SBR 
permiten la eliminación de nutrientes gracias a la sucesión de etapas anóxicas y 
aerobias, y presentan una elevada flexibilidad de operación y control. La principal 
ventaja del empleo de membranas en estos sistemas de tratamiento biológico es la 
obtención de un efluente clarificado mediante filtración sin necesidad de llevar a 
cabo la sedimentación del fango activo. Además, permiten operar con una mayor 
concentración de biomasa y un mayor tiempo de residencia celular, lo que facilita 
la aclimatación del fango activo. 
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El tratamiento biológico de diurón, atrazina, 2,4-D y MCPA se llevó a cabo de forma 
paralela en cuatro reactores SBR, en los cuales se trató una carga de herbicida de 
1,25 g kg -1 SSV d-1 para diurón y atrazina y de 2,08 g kg -1 SSV d-1 para 2,4-D y 
MCPA. Como sustrato biogénico se añadió glucosa hasta proporcionar una Cm de 
0,20 kg DQO kg -1 SSV d-1. El tratamiento de 2,4-D se estudió además en un SB-MBR 
de fibra hueca. Los dos sistemas operaron en ciclos de 24 h con un tRH de 6 d, 
utilizando una concentración de biomasa de 4 g SSV L-1 y un tiempo de retención 
celular (tRC) de 30 d en el caso de los SBR, y de 8 g SSV L-1 y 60 d para el SB-MBR. 
El tratamiento biológico de diurón y atrazina en sistemas SBR presentó una 
primera fase de latencia de más de 30 d, en la que tuvo lugar la acumulación de los 
herbicidas en el interior del reactor. Una vez la biomasa fue capaz de degradar 
estos compuestos, se observó un aumento progresivo de los valores de conversión 
obtenidos, hasta alcanzar una concentración residual en los efluentes por debajo 
de 10 mg L-1 después de 186 d de tratamiento. La degradación biológica de MCPA 
presentó una fase de latencia de menos de 4 d, observándose valores de 
conversión ascendentes durante los 112 d de experimentación. En el caso del 2,4-D 
tuvo lugar un período de 15 d hasta apreciarse una eliminación significativa del 
compuesto, alcanzándose una concentración residual inferior a 5 mg L-1 después 
de 125 d de tratamiento. 
El empleo de un SB-MBR para el tratamiento de 2,4-D permitió la completa 
eliminación del herbicida en 81 d para una carga de 2,08 g kg -1 SSV d-1. El aumento 
de la carga hasta 4,16 g kg -1 SSV d-1 ocasionó la acumulación del compuesto en el 
interior del reactor durante los siguientes 12 ciclos, aunque pudo eliminarse por 
completo pasados 53 d. La degradación de materia orgánica lograda empleando 
este sistema de tratamiento fue notablemente superior a la obtenida utilizando los 
SBR, con un valor promedio del 91%. 
La eficacia de eliminación de compuestos recalcitrantes como los contaminantes 
emergentes puede mejorarse a través del empleo de tratamientos combinados. El  
acoplamiento de sistemas puede ir destinado a aumentar la biodegradabilidad del 
influente, sometiéndolo posteriormente a un tratamiento por fangos activos, o bien 
a la eliminación de los compuestos persistentes una vez el agua residual se ha 
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tratado en un sistema biológico, en función de la toxicidad y biodegradabilidad del 
influente a tratar.  
En concreto, los Procesos de Oxidación Avanzada (AOPs) se han utilizado 
ampliamente en combinación con sistemas biológicos para la eliminación de 
contaminantes. Entre los AOPs habitualmente empleados, la oxidación Fenton, 
basada en la descomposición catalítica del peróxido de hidrógeno por medio de 
Fe2+ a pH ácido para dar lugar a radicales hidroxilo (OH·), ha mostrado ser muy 
efectiva en el tratamiento de aguas residuales industriales. El uso eficiente del 
peróxido de hidrógeno resulta crítico para la optimización económica del proceso, 
dado que los intermedios de reacción, que se encuentran en un estado cada vez 
más oxidado, tienden a ser refractarios a la oxidación química. La utilización de 
una dosis óptima de reactivo Fenton, empleado como tratamiento previo a un 
proceso biológico, permitiría reducir la toxicidad y aumentar la biodegradabilidad 
del agua residual, logrando un mayor grado de mineralización de la materia 
orgánica en un sistema biológico. Sin embargo, un tratamiento químico insuficiente 
daría lugar a intermedios estructuralmente similares al compuesto de partida, 
pudiendo ser incluso más tóxicos y recalcitrantes. Por ello, a la hora de determinar 
la dosis de reactivo Fenton que debe emplearse en un tratamiento combinado con 
un sistema biológico, resulta necesario evaluar la toxicidad y biodegradabilidad de 
los efluentes del proceso químico. 
En el capítulo V se estudió la aplicación de la oxidación Fenton en combinación 
con un sistema biológico con el objetivo de eliminar una serie de contaminantes 
emergentes empleando la menor dosis de peróxido de hidrógeno posible. En el 
caso de los herbicidas, al ser sometidos a tratamiento en una concentración mayor 
que los fármacos, se evaluó la viabilidad del empleo del proceso Fenton como 
tratamiento previo al sistema biológico a través de ensayos de toxicidad y 
biodegradabilidad, sometiendo los efluentes de oxidación Fenton seleccionados 
para cada compuesto a un sistema de tratamiento biológico en un reactor SBR. El 
tratamiento de los fármacos mediante reactivo Fenton estaría orientado a la 
eliminación de estos compuestos en el efluente de una EDAR para poder realizar su 
vertido a cauce de forma que no causen daño ambiental. 
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Las dosis de reactivo empleadas variaron en el intervalo del 20 al 100% de la 
proporción estequiométrica de H2O2 respecto de la DQO teórica, manteniendo una 
relación molar 10/1 de H2O2/Fe2+. El análisis de la composición de los efluentes 
obtenidos reveló la presencia de concentraciones residuales de cafeína, alacloro y 
atrazina en los ensayos realizados en condiciones subestequiométricas, y de H2O2 
en los efluentes de tratamiento de cafeína y atenolol. Sin embargo, la mayor parte 
del carbono presente en los efluentes se encontró en forma de ácidos orgánicos de 
cadena corta, especialmente al emplear elevadas dosis de H2O2, observándose 
elevadas concentraciones de ácido oxálico, sustancia refractaria al tratamiento. 
La aplicación de reactivo Fenton a soluciones acuosas de los fármacos estudiados 
originó una disminución de la ecotoxicidad y una mejora de la biodegradabilidad 
en términos de índice de biodegradabilidad (DBO5/DQO), obteniéndose efluentes 
aptos para el vertido a cauce, incluso utilizando dosis subestequiométricas de 
peróxido de hidrógeno. En el caso de los herbicidas, los efluentes generados 
resultaron en su mayoría ligeramente más tóxicos que el propio compuesto de 
partida, aunque se observó un incremento considerable de la biodegradabilidad. La 
concentración de H2O2 requerida para optimizar el tratamiento combinado fue 
relativamente baja en el caso de diurón (40% de la dosis estequiométrica) y para 
alacloro, atrazina y MCPA (60% de la dosis estequiométrica), mientras que en el 
tratamiento de 2,4-D resultó necesario emplear condiciones más oxidantes (80% 
de la dosis estequiométrica). 
El tratamiento biológico de los efluentes del proceso Fenton se llevó a cabo 
empleando un reactor secuencial discontinuo (SBR), que operó en secuencias de 
8 h utilizando un tRH de 0,5 días. Se tomaron muestras durante el proceso biológico 
para la determinación de la concentración de intermedios, formas nitrogenadas 
inorgánicas, COT y DQO, y se registró el perfil de VECO durante la fase de reacción. 
Los resultados obtenidos en el tratamiento biológico del efluente de oxidación 
Fenton de 2,4-D mostraron una importante reducción de materia orgánica gracias 
a la aclimatación de la biomasa. Para atrazina, alacloro y MCPA, la eliminación de 
materia orgánica se mantuvo aproximadamente constante a lo largo de los ciclos 
de tratamiento, mientras que los efluentes finales de tratamiento de diurón 
mostraron un incremento de la concentración residual de COT y DQO. A partir de 
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los resultados obtenidos se concluyó que el tratamiento acoplado mediante 
reactivo Fenton y un sistema biológico permite la eliminación de alacloro, 2,4-D y 
MCPA, con una importante optimización del empleo de reactivos en el proceso 
químico y un aumento de la eficacia del sistema, mientras que el tratamiento 
Fenton aplicado de manera individual resulta suficiente para lograr la completa 
eliminación de diurón, atrazina, atenolol y cafeína, incluso empleando dosis 
subestequiométricas de H2O2. 
Una vez estudiados diferentes tipos de procesos para la eliminación de 
contaminantes emergentes en soluciones acuosas se llevó a cabo el tratamiento de 
un agua residual procedente del lavado de tanques de fabricación de productos 
fitosanitarios (capítulo VI). El análisis de la composición del agua residual objeto 
de estudio mostró una amplia heterogeneidad, con un elevado contenido en 
pesticidas, entre ellos varios herbicidas (terbutilazina, MCPP, metamitrona), 
insecticidas (clorpirifos) y fungicidas (procloraz), así como una gran cantidad de 
disolventes orgánicos (derivados de xileno, benceno y tolueno) y otros compuestos 
orgánicos como ciclohexanona. La viabilidad de tratamiento de este agua residual 
mediante procesos biológicos se estudió a través de ensayos de biodegradabilidad 
rápida empleando diluciones 1:20, 1:50 y 1:100 de la muestra inicial, obteniéndose 
valores de conversión de DQO y COT del 35% para la dilución 1:100, mientras que 
en los otros dos ensayos se observó un aumento del contenido en materia orgánica 
debido a la lisis celular provocada por la elevada toxicidad de los componentes del 
agua residual. A partir de los resultados anteriores, se planteó la necesidad de 
llevar a cabo un tratamiento preliminar para reducir la toxicidad del agua residual. 
La elevada concentración de materia orgánica (en torno a 20 g DQO L-1) hizo 
inviable la aplicación de reactivo Fenton como tratamiento preliminar ya que, al 
tratarse de un método no selectivo, una importante fracción de los radicales 
hidroxilo actuarían en la oxidación de materia orgánica biodegradable.  
El agua residual se sometió a un proceso de adsorción empleando bentonita, un 
tipo de arcilla caracterizada por una extensa área superficial, una importante 
capacidad de intercambio catiónico y una elevada superficie interlaminar, lo que le 
otorga la capacidad de adsorber cantidades significativas de compuestos orgánicos 
y metales pesados. El empleo de 4 g L-1 de bentonita permitió obtener una 
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eliminación del 72% de DQO y el 68% de COT, con una reducción del 96 y 91% de 
metamitrona y terbutilazina, respectivamente, y la completa eliminación del resto 
de pesticidas. Además, la ecotoxicidad se redujo de 975 a 21 UT y el índice de 
biodegradabilidad aumentó de 0,28 a 0,38. El efluente del proceso de adsorción se 
sometió a un ensayo respirométrico de biodegradabilidad rápida empleando una 
dilución 1:10, observándose una conversión del 60%, tanto en términos de DQO 
como de COT. 
El efluente de adsorción con bentonita se sometió a un proceso de degradación 
biológica en un SBR, utilizando una Cm de 0,53 kg DQO kg -1 SSV d-1. Se analizó la 
composición de los efluentes en términos de DQO, COT y concentración de 
pesticidas. Tras la acumulación de materia orgánica durante los primeros ciclos, la 
biomasa se aclimató progresivamente, logrando un incremento en la eliminación 
de DQO y COT e incluso una importante degradación de metamitrona, uno de los 
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1.1. Las aguas residuales 
La Tierra, el Planeta Azul, contiene cerca de 1386 millones de km3 de agua, de los 
cuales el 97,5% es agua salada. Del total de agua dulce, el 68,9% se encuentra en 
los hielos polares y glaciares, el 30,8% es subterránea, y el 0,3% es superficial, la 
más accesible para su consumo. Esta falta de disponibilidad, sumada a la 
desigualdad en su distribución, hace necesaria una gestión adecuada del agua 
como recurso. En este sentido, resulta esencial un control preventivo en su 
aprovechamiento y un tratamiento después de su uso que reduzca al máximo la 
contaminación causada por su vertido al cauce natural. Esta contaminación puede 
ser de diferente naturaleza en función de la procedencia del vertido. Las aguas 
residuales domésticas suelen presentar un alto contenido en sólidos en 
suspensión, materia orgánica, nitrógeno amoniacal, fosfatos y tensioactivos iónicos 
debido al uso de detergentes. Las aguas de origen agropecuario contienen 
sólidos gruesos, materia orgánica, fosfatos, nitrógeno amoniacal, pesticidas y otras 
sustancias químicas. Las aguas residuales industriales presentan características 
muy diversas, variando el caudal y la composición en función de la industria que 
las genera, por lo que su tratamiento, en la mayoría de las ocasiones, no puede 
realizarse mediante tecnologías convencionales. 
Durante décadas, la comunidad científica ha centrado sus esfuerzos en el estudio 
de  contaminantes químicos con una extendida presencia en las aguas residuales 
industriales, desarrollando métodos efectivos para su eliminación. Los fenoles y 
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sus derivados clorados son probablemente los contaminantes orgánicos más 
importantes presentes en las aguas residuales de origen industrial, por lo que su 
presencia en el medio ambiente se ha regulado mediante diferentes disposiciones 
legislativas, y algunos de ellos (2-clorofenol, 2,4-diclorofenol, 2,4,6-triclorofenol, 
2,4,5-triclorofenol, 2,3,4,6-tetraclorofenol) son contaminantes prioritarios según la 
Agencia de Protección Ambiental de Estados Unidos (USEPA) (Yuan et al. 2003). 
Sin embargo, en los últimos años, el desarrollo de técnicas analíticas más sensibles 
ha permitido alertar de la presencia de otros compuestos, potencialmente 
peligrosos, denominados emergentes. Estas sustancias se definen como 
contaminantes previamente desconocidos o no reconocidos como tales, cuya 
presencia en el medio ambiente no es necesariamente nueva, pero sí lo es la 
preocupación por las posibles consecuencias de la misma, ya que el conocimiento 
sobre su presencia e impacto en el medio ambiente es relativamente escaso. 
Además, se trata de compuestos cuya elevada producción y consumo provoca su 
continua introducción en el medio ambiente, por lo que no necesitan ser 
persistentes para ocasionar efectos negativos (Petrovic et al. 2003). 
La lista de contaminantes emergentes incluye una amplia variedad de productos 
de uso diario con aplicaciones tanto industriales como domésticas. Algunos de 
ellos, como los pesticidas, ya estaban sujetos a legislación en el medio acuático, 
pero el descubrimiento de intermedios tóxicos de degradación en el medio natural 
ha renovado el interés por los mismos (Kolpin et al. 2000). En otros casos, como en 
el de los fármacos, la toma de conciencia del riesgo que ocasiona su presencia en 
el medio ambiente es relativamente reciente, y no se tienen aún datos suficientes 
para una valoración apropiada de su impacto. 
1.1.1. Fenol y derivados clorados 
El fenol es la unidad estructural básica para una amplia variedad de compuestos 
orgánicos sintéticos. Posee una gran relevancia en el campo de la investigación, 
puesto que se encuentra entre los contaminantes más comunes tanto en agua 
como en aire y, por ello, se ha elegido frecuentemente como modelo de estudio 
(Busca et al. 2008).  
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Anualmente se producen alrededor de 6 millones de toneladas de fenol en el 
mundo, con tendencia creciente (Jordan et al. 2002). Como sustancia pura, el fenol 
se utiliza como desinfectante, antiséptico interno y anestésico gástrico en 
veterinaria, agente peptizante en la fabricación de pegamento, solvente en 
refinería y producción de lubricante, reactivo en análisis químico e intermedio 
primario en petroquímica (Weber et al. 2004). Su uso más importante, en torno a 
un 35%, es para la producción de resinas fenólicas, utilizadas como resinas de 
termosellado en adhesivos de contrachapado, construcción, automoción e 
industrias de electrodomésticos (Busca et al. 2008). Puede transformarse en 
xilenoles, alquilfenoles, clorofenoles, anilina y otros intermedios secundarios en la 
producción de surfactantes, fertilizantes, explosivos, pinturas, tejidos, caucho, 
plásticos, etc. También se utiliza para la producción de ciclohexanona y mezclas de 
ciclohexanona y ciclohexanol mediante hidrogenación catalítica (Neri et al. 1994). 
La ciclohexanona se transforma posteriormente en ε-caprolactama, el monómero 
del nylon 6, lo cual supone un 16% de la producción de fenol. La mezcla 
ciclohexanona-ciclohexanol se oxida con ácido nítrico a ácido adípico, uno de los 
monómeros para la producción de nylon 66 (Busca et al. 2008). 
La contaminación por fenol y sus derivados puede ser de procedencia natural o 
artificial, ya que se encuentran presentes en los efluentes de muchos procesos 
industriales como refinerías (Wake 2005), acerías (Bagg et al. 1995), producción 
de resinas fenólicas (Correia et al. 2003), explosivos (Rajagopal et al. 2001), 
pinturas y barnices (Korbahti et al. 2009), industrias textiles (Berryman et al. 
2004), plantas de recuperación de caucho (Ozbelge et al. 2002), procesado de fibra 
de vidrio (Fletcher et al. 1972), destilerías de vino (Borja et al. 1993), extracción y 
tratamiento de aceite de oliva (Aggelis et al. 2002), producción de corcho (del 
Castillo et al. 2012) y café (Brand et al. 2000). Se trata de un compuesto tóxico 
incluso en bajas concentraciones y su presencia en el agua puede dar lugar a la 
formación de compuestos sustituidos durante procesos de desinfección y 
oxidación. 
Los clorofenoles constituyen un grupo de particular interés, ya que algunos de 
ellos, como el pentaclorofenol, se encuentran incluidos en la lista de sustancias 
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prioritarias de la Unión Europea (UE) (Directiva 2008/105/CE) y la USEPA (Keith 
et al. 1979, Hayward 1998). Estos compuestos se introducen en el medio ambiente 
como resultado de diversas actividades antropogénicas. Debido a sus propiedades 
antimicrobianas de amplio espectro, los clorofenoles se utilizan como agentes 
preservadores de madera, pinturas, fibras vegetales y cuero, y como 
desinfectantes. Además, se emplean en la industria como intermedios de síntesis o 
materias primas en la producción de pesticidas, fármacos y tintes. Pueden 
generarse durante la incineración de residuos, el blanqueo de pulpa de papel con 
cloro y la cloración del agua potable (Ahlborg et al. 1980). Además de actividad 
bactericida, los clorofenoles presentan fitotoxicidad y capacidad de bioacumularse 
en organismos debido a su lipofilicidad (Pedroza et al. 2007). Se califican como 
perjudiciales para la salud humana debido a su potencial actividad carcinogénica y 
mutagénica y su toxicidad (ATSDR 2007), y son recalcitrantes a la biodegradación, 
por lo que se consideran persistentes en el medio ambiente. 
1.1.2. Pesticidas y herbicidas 
Los pesticidas se emplean para el control de plagas en la agricultura intensiva 
desde los años 50 y su uso ha ido en aumento del 6-8% por año en los últimos años 
(Sreenivasulu et al. 2001). En concreto, la agricultura en invernaderos, que 
requiere aproximadamente 200 veces más cantidad de pesticidas que la 
agricultura tradicional, ha crecido de manera exponencial en los países del área 
Mediterránea en los últimos años. Diferentes estudios en países de la UE han 
mostrado la presencia de pesticidas en aguas superficiales, incluyendo desde 
acequias y arroyos adyacentes a campos de cultivo (Liess et al. 2005) hasta ríos y 
lagos (Environmental Agency 2009). Parte de la contaminación a gran escala 
resulta de fuentes puntuales y de usos no agrícolas de pesticidas (Skark et al. 
2004), incluyendo el lavado de envases (10-100 mg L-1), efluentes de industrias 
agrícolas (10-100 mg L-1) y de plantas de fabricación (1-1000 mg L-1) (Malato et al. 
2001). La contaminación difusa también es importante, procedente principalmente 
de la aplicación en forma de aerosol en los campos de cultivo, la escorrentía 
superficial y el filtrado a los colectores. 
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Los beneficios del uso de agroquímicos son evidentes en términos de incremento 
de la productividad agrícola y mejora de salud pública en el control de 
enfermedades (malaria, fiebre amarilla y dengue). Sin embargo, la presencia de 
residuos de pesticidas en suelo, agua y aire ha generado riesgos potenciales tanto 
para la salud humana como desde una perspectiva medioambiental, debido a que 
se trata de compuestos tóxicos y no biodegradables (DeLorenzo et al. 2001, Barron 
et al. 2003, Otto et al. 2007). Entre los posibles efectos crónicos de estos 
compuestos se encuentran la carcinogénesis, la neurotoxicidad, y los efectos en la 
reproducción y desarrollo celular, particularmente en los primeros años de vida 
(Jett 2011), daños que pueden producirse incluso a bajas concentraciones. Además, 
el uso indiscriminado de pesticidas ha generado problemas de resistencia y 
resurgimiento de antiguas plagas. A esto se suma la contaminación de las aguas 
subterráneas, grave problema ya que la vida media de estos compuestos suele ser 
de varios años, suponiendo una amenaza para la mitad de la población mundial, 
que se abastece del agua procedente de acuíferos (Pimentel 1996). Por todo ello, 
algunos pesticidas se encuentran incluidos en la lista de sustancias prioritarias de 
la UE (Directiva 2008/105/CE). 
Los pesticidas pueden clasificarse como herbicidas, fungicidas, acaricidas e 
insecticidas, de acuerdo con la actividad biológica específica que desempeñan 
sobre la especie frente a la que actúan. También pueden clasificarse en función de 
su composición química distinguiéndose numerosos grupos, como fenilureas, 
amidas, triazinas, derivados del ácido fenoxiacético, sustancias clorofenólicas y 
carbamatos, entre otros. 
Desde su descubrimiento en los años 50, los compuestos derivados de la fenilurea 
se han utilizado ampliamente para prevenir el crecimiento de plantas indeseadas. 
El diurón (3-(3,4-diclorofenil)-1,1-dimetilurea) es un inhibidor de la fotosíntesis 
que se emplea en baja concentración como herbicida selectivo para controlar la 
germinación de herbáceas y hierbas de hoja ancha en numerosos cultivos como 
caña de azúcar, piña, alfalfa, uvas, algodón y hierbabuena, mientras que a mayor 
concentración actúa de manera no selectiva. Está considerado como sustancia 
prioritaria por la UE (Directiva 2008/105/CE) y tiene una vida media de 300 días 
cuando se aplica en suelos (Malato et al. 2003). 
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Las anilinas se utilizan de manera generalizada para el control preventivo de 
hierbas en cultivos de maíz, soja y cacahuete. El alacloro, 2-cloro-2,6-dietil-N-
metoximetil acetanilida, es una anilina clorada de uso extendido para el control de 
herbáceas anuales y hierbas de hoja ancha. Está clasificado como posible 
carcinogénico humano por la USEPA (Charizopoulos et al. 1999) y tiene un efecto 
altamente tóxico, siendo la concentración máxima permitida en el agua potable de 
2 µg L-1. También está considerado como sustancia prioritaria por la UE (Directiva 
2008/105/CE). 
Las triazinas cloradas son herbicidas destinados al control selectivo de hierbas 
antes y después de su germinación. La atrazina es el principal representante de las 
s-triazinas, ya que ha sido uno de los herbicidas más empleados en todo el mundo 
en las últimas décadas (U.S. Department of Agriculture 1995) y es el segundo 
herbicida más empleado en Estados Unidos, el mayor consumidor de este tipo de 
plaguicidas del mundo (Figura 1.1). Se suele utilizar, en combinación con otros 
herbicidas, para combatir hierbas tipo césped o de hoja ancha en cultivos de maíz, 
sorgo y caña de azúcar. Pertenece a la lista de sustancias prioritarias de la UE 
(Directiva 2008/105/CE), dada su baja biodegradabilidad y su elevada vida media 
en agua (entre 30 y 100 días) (Balci et al. 2009) y está clasificada como posible 



































































Fig. 1.1. Uso agrícola de herbicidas en Estados Unidos en 2001 (Fuente: USDA). 
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Los herbicidas de la familia de los ácidos clorofenoxi se han empleado desde 
mediados de los años 40 para erradicar las hierbas de hoja ancha de los campos de 
cereal en todo el mundo. Estos compuestos suelen aplicarse en fórmulas mixtas 
para optimizar su actividad frente a las hierbas más persistentes. Dentro de este 
grupo se encuentran el MCPA (ácido 4-cloro-2-metilfenoxiacético) y el 2,4-D 
(ácido 2,4-diclorofenoxiacético), siendo este último uno de los herbicidas más 
utilizados en el mundo. Por su modo de acción, se les incluye dentro de los 
herbicidas hormonales, pues actúan de manera similar a la auxina, una hormona 
natural de crecimiento de las plantas, pero que en su forma sintética y en una 
concentración mucho mayor provoca la muerte de la planta, ya que no encuentra 
un mecanismo de control interno. Estos herbicidas muestran una toxicidad 
moderada, aunque pueden provocar carcinoma de tejido blando en humanos 
(Lynge 1985, Vineis et al. 1986) y embriotoxicidad en animales (Hood et al. 1979). 
1.1.3. Fármacos 
En la última década ha tenido lugar un aumento exponencial del número de 
estudios sobre los denominados PPCPs (fármacos y productos de cuidado 
personal) (Kolpin et al. 2002, Tixier et al. 2003, Ashton et al. 2004), que han 
suscitado un gran interés científico al revelar la presencia de estos compuestos 
tanto en aguas superficiales y subterráneas (Andreozzi et al. 2003a, Andreozzi et 
al. 2003b, Perez-Estrada et al. 2005), como en agua para consumo (Ternes et al. 
2002, Buffle et al. 2006), agua de grifo (Halling-Sorensen et al. 1998, Doll et al. 
2003), océanos, sedimentos y suelos (Halling-Sorensen et al. 1998). 
Dentro del grupo de los PPCPs, los fármacos representan una fracción de especial 
interés dado que están diseñados para desempeñar, incluso en concentraciones 
traza, un determinado efecto fisiológico en seres humanos y animales. El elevado 
consumo mundial de estas sustancias supone una liberación continua tanto del 
propio compuesto como de sus metabolitos, principalmente a través de 
excreciones humanas o animales (Ashton et al. 2004). Los efluentes de industrias 
farmacéuticas y hospitales se suman a este problema, así como los fármacos de uso 
veterinario, que contaminan directamente el suelo a partir del estiércol y las aguas 
superficiales y subterráneas por lixiviación (Khetan et al. 2007). En una EDAR, los 
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fármacos pueden mineralizarse, no degradarse, retenerse parcialmente en el fango 
o metabolizarse en intermedios incluso más refractarios que acabarían 
liberándose a las aguas naturales.  
La Tabla 1.1 establece una clasificación de los diferentes grupos de fármacos más 
comunes en función de su actividad terapéutica, así como el intervalo de 
concentración en el que suelen encontrarse en las aguas residuales. 
Tabla 1.1. Fármacos detectados con mayor frecuencia en las aguas residuales (Al-
Rifai et al. 2007, Gomez et al. 2007, Santos et al. 2007, Vieno et al. 2007). 
Uso terapéutico Fármaco (intervalo de concentración, µg L-1) 
Antibióticos Sulfametoxazol (0,02-0,58), ofloxacina (0,006-
0,052), ciprofloxacina (0,006-0,06), 








Diclofenaco (0,01-510), naproxeno (0,5-7,84), 
ibuprofeno (0,49-990), ketoprofeno (0,13-3),  
Medicamentos 
que afectan al 
sistema nervioso 
central 
Antiepilépticos Carbamazepina (0,1-1,68) 
Estimulantes Cafeína (3,2-11,4) 
Medicamentos 
cardiovasculares 





Ácido clofíbrico (0,47-170), gemfibrozilo (0,3-





17α-etinilestradiol (0,001), estrona, 
17β-estradiol, estriol (<0,01) 
Halógenos 
orgánicos   
Contraste iodado 
de rayos-X 
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Los fármacos están diseñados para ejercer su función sobre un organismo diana 
(humano o animal), pero pueden darse efectos secundarios en otros seres vivos. 
Aunque algunos estudios han mostrado el potencial tóxico de determinados 
compuestos farmacéuticos, el conocimiento en este campo es aún limitado, 
especialmente considerando que coexisten en mezclas junto con otros compuestos 
químicos, pudiendo desarrollarse efectos sinérgicos (Halling-Sorensen et al. 1998, 
Chatzitakis et al. 2008). Algunos de estos compuestos se consideran disruptores 
endocrinos, sustancias capaces de alterar el equilibrio hormonal, pudiendo 
desarrollar actividad estrogénica y antiestrogénica aún en concentraciones muy 
bajas. Además, dada su elevada lipofilicidad, pueden bioacumularse en los seres 
vivos (Tanabe 2005), siendo sus efectos particularmente alarmantes en 
organismos acuáticos, ya que se encuentran expuestos de manera 
multigeneracional (Halling-Sorensen et al. 1998). En humanos, se han detectado 
concentraciones de hasta 4,1 µg L-1 de galaxolida en sangre, una  sustancia 
contenida en ciertos perfumes, cosméticos, jabones y detergentes, y otras 
fragancias (Hutter et al. 2005). En el caso de los antibióticos, su uso generalizado 
está ligado a un aumento de la resistencia bacteriana, con la reaparición de 
enfermedades previamente erradicadas, como la tuberculosis (Goebel et al. 2007). 
La presencia de estos microcontaminantes también afecta a la posible reutilización 
del agua residual tratada, una de las soluciones pretendidas para conseguir una 
gestión sostenible del ciclo del agua (Munoz et al. 2009). 
 
1.2.  Marco legislativo en materia de aguas residuales 
El concepto de calidad de agua hace referencia a un conjunto de características 
físicas, químicas y biológicas, que la hacen adecuada para un uso determinado, por 
lo que no existe en España una única ley que indique una serie de parámetros y los 
valores a partir de los cuales un agua se consideraría contaminada. La normativa 
vigente en materia de aguas se encuentra dispersa en una amplia variedad de 
herramientas legislativas que presentan distintos niveles de competencia -europeo 
(directivas, decisiones), nacional (reales decretos, leyes) o autonómico (leyes, 
decretos legislativos)-, aspectos a regular (parámetros de calidad, frecuencias de 
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muestreo y análisis, etc.) y ámbitos de aplicación (aguas de consumo humano, 
aguas subterráneas, aguas destinadas a la producción de agua potable, etc.). 
La política en materia de aguas se sustenta, con carácter general, en la Directiva 
Marco del Agua (Directiva 2000/60/CE), creada con el ambicioso objetivo de 
retornar los sistemas acuáticos a un estado ecológico adecuado y promover un uso 
sostenible del agua. Esta Directiva fue modificada por la Decisión nº 
2455/2001/CE, mediante la cual se aprobó la lista de sustancias prioritarias en el 
ámbito de la política de aguas. 
La Directiva 96/61/CE, traspuesta al ordenamiento jurídico español como la Ley 
16/2002, de prevención y control integrado de la contaminación, establece 
medidas para evitar las emisiones de actividades contaminantes en el agua con 
objeto de alcanzar un nivel elevado de protección del medio ambiente. En su Anexo 
III recoge una lista de las principales sustancias contaminantes tomadas en 
consideración, entre las que se incluyen los compuestos organohalogenados con 
una mención específica. 
En materia de aguas residuales, la Directiva 91/271/CEE, relativa al tratamiento 
de las aguas residuales urbanas, señala la necesidad de que los vertidos 
industriales que entren en los sistemas colectores e instalaciones de tratamiento 
de aguas residuales urbanas se sometan a un tratamiento previo para garantizar 
que no provoquen efectos nocivos sobre las personas y el medio ambiente. En este 
contexto, la Comunidad Autónoma de Madrid aprobó la Ley 10/1993, que tiene por 
objeto regular los vertidos industriales al sistema integral de saneamiento, fijando 
límites de vertido de concentración de materia orgánica (1750 mg DQO L-1), de 
determinados compuestos como fenoles (2 mg L-1) y de toxicidad biológica, con un 
valor máximo de 25 unidades de toxicidad (UT). En el artículo 4 de esta Ley se 
establece la necesidad de tratar las aguas residuales procedentes de vertidos 
industriales que no se ajusten a las características recogidas antes de ser 
incorporadas a la red de alcantarillado o incluso la obligación de disminuir los 
procesos de fabricación si el tratamiento no consigue bajar los niveles de 
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1.3.  El tratamiento de las aguas residuales industriales 
Dada la gran variedad de aguas residuales, se hace necesario adecuar el tipo de 
tratamiento a las características del influente, teniendo en cuenta los parámetros 
establecidos en la legislación, como la demanda química de oxígeno (DQO), la 
demanda biológica de oxígeno (DBO), la ecotoxicidad, el pH, etc., buscando siempre 
la mayor eficiencia posible en términos económicos. 
Los sistemas de tratamiento de aguas residuales industriales pueden clasificarse 
como no destructivos, o de separación, y destructivos, que engloban 
incineración, oxidación química, reducción catalítica y degradación biológica, entre 
otros. La principal desventaja de los métodos no destructivos es que requieren un 
tratamiento posterior para eliminar o recuperar el contaminante. En cuanto a los 
métodos térmicos de oxidación, como la combustión y la pirólisis, han sido 
desechados para el tratamiento de clorofenoles y otros compuestos clorados 
debido a que en estos procesos se generan dioxinas policloradas. 
1.3.1. Tratamientos de oxidación química 
Los procesos de oxidación química se clasifican en función del tipo de agente 
oxidante utilizado y las condiciones de presión y temperatura a las que operan. Los 
procesos de oxidación húmeda (WAO) emplean una fuente gaseosa de oxígeno, 
ya sea aire u oxígeno puro, en elevadas condiciones de presión (0,5-20 MPa) y 
temperatura (125-300oC) (Mishra et al. 1995), basándose en el aumento de la 
reactividad del oxígeno o de su capacidad oxidante a elevadas temperaturas. En 
condiciones de presión y temperatura cercanas al punto crítico del agua (374oC, 22 
MPa), el proceso se conoce como oxidación húmeda supercrítica, y tanto el gas 
como el líquido forman una única fase homogénea. Este sistema puede ser de 
interés en el tratamiento de aguas industriales con una carga orgánica moderada o 
alta (10-100 g DQO L-1) (Levec et al. 2007). Sin embargo, las condiciones de 
elevada presión y temperatura hacen que estos procesos no sean, por lo general, 
una opción económicamente viable. La introducción de un metal noble como 
catalizador permite utilizar condiciones de presión y temperatura 
significantemente menores, en un proceso conocido como oxidación húmeda 
catalítica (CWAO) (Qin et al. 2001, Santos et al. 2004). Las tecnologías basadas en 
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oxidación húmeda (Quintanilla et al. 2006, Garcia-Molina et al. 2007) y catalítica 
(Qin et al. 2001, Suarez-Ojeda et al. 2005, Quintanilla et al. 2007) se han estudiado 
en profundidad para el tratamiento de fenol y diversos derivados fenólicos, como 2 
y 4-clorofenol, o-cresol y p-nitrofenol. 
Los procesos de oxidación avanzada (AOPs) están basados en la utilización de 
oxidantes fuertes, que permiten llevar a cabo el tratamiento en condiciones de 
temperatura y presión cercanas a las ambientales. Gran parte de los AOPs emplean 
radicales hidroxilo (OH·), dado que se trata de oxidantes muy reactivos (E0 = 2,8 V) 
y no selectivos, lo cual es útil para el tratamiento de aguas residuales que 
contienen contaminantes orgánicos muy variados. Los radicales hidroxilo 
reaccionan rápidamente mediante la adición a un doble enlace o por sustracción de 
un átomo de hidrógeno de la cadena alifática de la molécula (Buxton et al. 1988), y 
los radicales orgánicos resultantes inician a su vez series de reacciones de 
oxidación que dan lugar a la mineralización de los compuestos orgánicos, 
produciendo finalmente CO2 y H2O (Legrini et al. 1993). Debido a su extremada 
reactividad, los radicales hidroxilo son muy inestables y deben generarse de 
manera continua, produciéndose in situ mediante reacciones químicas o 
fotoquímicas. 
El uso de reactivo Fenton es uno de los mecanismos más efectivos para la 
generación de radicales hidroxilo. El proceso, que se ha estudiado extensamente 
(Chen et al. 1997, De Laat et al. 1999, Kang et al. 2002, Neyens et al. 2003), consiste 
en la descomposición catalítica del H2O2 por medio de Fe2+ a pH ácido, de acuerdo 
con la ecuación 1.1. El Fe3+ puede reaccionar con el H2O2, también a pH ácido, 
regenerando el catalizador (ecuación 1.2). 
Fe2+ + H2O2  Fe3+ + OH- + OH·                                                                                       (1.1) 
Fe3+ + H2O2  Fe2+ + HOO· + H+                                                                                      (1.2) 
La eficiencia del proceso Fenton depende de las condiciones de temperatura, pH, 
concentración de peróxido de hidrógeno y catalizador, y de la reducción del Fe3+ a 
Fe2+. Existen intermedios de reacción capaces de reducir el Fe3+ y regenerar el 
catalizador, pero también los hay que secuestran el Fe3+, generando complejos y 
retrasando o inhibiendo el proceso de oxidación. El proceso Fenton presenta su 
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máxima actividad catalítica a pH 2,8-3,0, disminuyendo drásticamente al alejarse 
de este intervalo. A pH mayor que 3, el Fe3+ comienza a precipitar en forma de 
Fe(OH)3 y la molécula de H2O2 se transforma preferentemente en O2 y H2O en vez 
de en radicales hidroxilo (Szpyrkowicz et al. 2001). Además, la formación de 
complejos de Fe2+ a pH alto provoca una disminución del catalizador disponible 
(Benitez et al. 2001). Por otra parte, a pH demasiado ácido se inhibe la 
regeneración del Fe2+ mediante la reacción de Fe3+ con H2O2 (Pignatello 1992). La 
temperatura de la reacción es otro parámetro crucial en el proceso Fenton ya que, 
en principio, un aumento de ésta mejora la cinética del proceso, pero también 
favorece la descomposición del H2O2 en O2 y H2O a razón de 2,2 veces cada 10oC en 
el intervalo de 20-100oC (Jones 1999). 
Las concentraciones iniciales de H2O2 y Fe2+ son dos factores relevantes que 
afectan al proceso Fenton y que se encuentran relacionados. La dosis de peróxido 
de hidrógeno debe establecerse de acuerdo con la concentración inicial de 
contaminante, siendo frecuente utilizar la dosis correspondiente a la cantidad 
estequiométrica teórica para la demanda química de oxígeno (Bautista et al. 2008), 
aunque depende de la respuesta de cada compuesto a la oxidación y el objetivo de 
reducción de la carga de contaminante. 
Una de las ventajas del proceso Fenton frente a otros tratamientos de oxidación es 
que no se necesita una fuente de energía externa para activar la descomposición 
del H2O2. Además, requiere tiempos de reacción relativamente cortos y utiliza 
reactivos fáciles de manejar. Las principales desventajas son el alto coste del 
peróxido de hidrógeno y que el catalizador, en fase homogénea añadido como sal 
de hierro, no puede retenerse en el proceso, requiriendo una separación posterior 
o bien el empleo de un soporte para introducir el catalizador en fase heterogénea. 
La eficiencia del proceso Fenton puede mejorarse si la reacción tiene lugar bajo 
irradiación UV, en un proceso conocido como foto-Fenton (Shemer et al. 2006, 
Rizzo et al. 2008, Kusic et al. 2009). Bajo irradiación a una longitud de onda 
superior a 300 nm en el intervalo ultravioleta-visible (Andreozzi et al. 1999), el 
Fe3+ producto de la reacción Fenton puede reducirse a Fe2+ regenerando el 
catalizador sin consumo de peróxido de hidrógeno y originando OH· de manera 
I. Introducción 
 
Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 
su acoplamiento con procesos de oxidación avanzada  
14 
 
adicional (ecuación 1.3). El proceso foto-Fenton puede llevarse a cabo bajo 
radiación solar, lo que supone una significativa reducción de costes. 
Fe(OH)2+ + hν  Fe2+ + OH·                                                                                             (1.3) 
La oxidación de compuestos orgánicos mediante ozonización puede ocurrir vía 
ozono, radicales hidroxilo o la combinación de ambos (Von Gunten 2003). La ruta 
de oxidación viene determinada por la relación O3/OH· y las cinéticas 
correspondientes. En condiciones ácidas se favorecen las reacciones de ozono, 
mientras que a pH básicos la formación de radicales hidroxilo aumenta, influyendo 
positivamente en la eficiencia del proceso (Beltran et al. 2001, Muthukumar et al. 
2004, Coca et al. 2005). El tratamiento puede mejorarse mediante la combinación 
con luz UV (Amat et al. 2005, Rivas et al. 2009) y peróxido de hidrógeno (Balcioglu 
et al. 2003, Rosal et al. 2008). 
La fotocatálisis consiste en la aceleración de la reacción fotoquímica mediante la 
adición de un catalizador. Cuando éste es irradiado por un flujo de luz cuya energía 
es igual o mayor que la energía de banda del fotocatalizador, los electrones se 
mueven de la banda de valencia a la banda de conducción, creándose vacantes o 
huecos de electrones en la banda de valencia. Los pares electrón/hueco (e- - h+) 
creados migran a la superficie del catalizador, donde se recombinan o participan 
en reacciones redox (Ohtani 2010). Por lo general, el catalizador empleado se 
encuentra en una fase diferente que el medio de reacción, por lo que se conoce 
como fotocatálisis heterogénea. Aunque se han investigado diferentes 
catalizadores en la aplicación de estos procesos en el tratamiento de aguas 
residuales (ZnO, ZrO2, CdS, MoS2, Fe2O3, WO3, entre otros), el TiO2 es el más 
utilizado debido a su fotoactividad, capacidad para utilizar radiación visible o UV 
cercano, resistencia a la fotocorrosión, estabilidad química y biológica, toxicidad 
reducida y bajo coste (Agrios et al. 2005). 
La degradación mediante ultrasonidos (US) o sonolisis se basa en la aplicación de 
ondas acústicas de elevada intensidad a frecuencias que provocan cavitación en 
líquidos (típicamente en el intervalo de 20-1000 Hz). La cavitación consiste en la 
formación, crecimiento y subsecuente colapso de microburbujas en intervalos de 
tiempo extremadamente pequeños, generando una gran cantidad de energía y 
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radicales reactivos (Gogate 2002). La degradación u oxidación de contaminantes 
mediante cavitación se ve afectada por diferentes factores, como la frecuencia e 
intensidad del ultrasonido, geometría del reactor, tipo y naturaleza del compuesto 
y temperatura (Gogate et al. 2004a). La utilización de peróxido de hidrógeno u 
ozono puede mejorar el proceso a través de la generación adicional de radicales 
libres, la mejora en la difusión del ozono gracias al ultrasonido y la lisis de H2O2 
mediante ultrasonido para producir radicales hidroxilo (Gogate et al. 2004b, 
Tezcanli-Guyer et al. 2004, Kidak et al. 2007). 
Los procesos de oxidación electroquímica, que consisten en la formación de 
radicales hidroxilo en los sitios activos del ánodo, se han utilizado para la 
eliminación de diversos contaminantes, tanto orgánicos como inorgánicos 
(Comninellis et al. 2008, Matilainen et al. 2010). La eficiencia del proceso 
electroquímico depende del electrodo y el electrolito, la corriente aplicada, el pH y 
la naturaleza y concentración del contaminante. Se han investigado diferentes 
materiales que actúan como ánodo en presencia de un electrolito adecuado, 
normalmente NaCl, como grafito, Pt, TiO2, IrO2, PbO2, diamante dopado con boro, 
entre otros (Comninellis et al. 2008).  
Los AOPs suelen utilizarse para el tratamiento de aguas residuales industriales con 
una DQO relativamente baja (< 5 g L-1), ya que cargas mayores requieren un 
consumo de reactivos demasiado alto (Andreozzi et al. 1999). Pueden distinguirse 
diferentes áreas de aplicación de los AOPs para el tratamiento de aguas residuales 
(Comninellis et al. 2008): 
- Tratamiento de efluentes industriales incluyendo, entre otros, de 
destilerías, agroquímicas, blanqueamiento de papel, colorantes textiles, 
aceites, metales… 
- Tratamiento de efluentes peligrosos como los de hospitales y mataderos. 
- Eliminación de patógenos y residuos persistentes, disruptores endocrinos y 
fármacos en las plantas de tratamiento de aguas municipales. 
- Eliminación de microcontaminantes como pesticidas y metales pesados (As, 
Cr, entre otros). 
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Los AOPs se han aplicado satisfactoriamente para la eliminación de clorofenoles en 
agua empleando diferentes técnicas, como reactivo Fenton (Chamarro et al. 2001, 
Munoz et al. 2011), foto-Fenton (Al Momani et al. 2006), H2O2/UV (Ghaly et al. 
2001, Poulopoulos et al. 2008), O3 (Boncz et al. 1997), O3/H2O2 (Pi et al. 2007), 
O3/UV (Benoit-Guyod et al. 1994) y fotocatálisis heterogénea (Vijayan et al. 2009). 
De entre estas técnicas, la ozonización parece ser la más eficaz en la eliminación de 
clorofenoles en agua, aunque los procesos basados en peróxido de hidrógeno 
(Fenton, foto-Fenton y H2O2/UV) también consiguen degradar estos compuestos 
en un corto período de tiempo y con un menor coste que la ozonización (Pera-Titus 
et al. 2004). Aunque los procesos de oxidación química se han convertido en 
tecnologías prometedoras para el tratamiento de clorofenoles, la oxidación parcial 
de los compuestos fenólicos puede generar intermedios de toxicidad más elevada, 
como hidroquinona y p-benzoquinona (Zazo et al. 2007, Suarez-Ojeda et al. 2010), 
por lo que deben vigilarse las condiciones bajo las que se llevan a cabo.  
Entre los diferentes métodos de eliminación de pesticidas en aguas residuales 
basados en AOPs, se incluyen los procesos de degradación fotoquímica (O3/UV y 
H2O2/UV) (Andreozzi et al. 2003a, Chelme-Ayala et al. 2010), fotocatálisis 
(TiO2/UV), Fenton y foto-Fenton (Legrini et al. 1993, Fallmann et al. 1999, Kitsiou 
et al. 2009), ozonización (Ternes et al. 2003, Cokgor et al. 2004, Andreozzi et al. 
2005, Deborde et al. 2005, Dantas et al. 2008), oxidación con ultrasonidos 
(Stavarache et al. 2002, Abu-Hassan et al. 2006, Jiang et al. 2006, Naddeo et al. 
2010) y procesos de oxidación electroquímica (Brillas et al. 2003). 
La utilización de AOPs en la eliminación de compuestos farmacéuticos se ha 
desarrollado de manera exponencial en la última década, siendo los métodos más 
utilizados la fotocatálisis heterogénea empleando semiconductores, ozonización, 
oxidación Fenton y foto-Fenton (Figura 1.2).  
I. Introducción 
 
Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 










 Fotocatálisis  Ozonización  Fenton, foto-Fenton
 Sonolisis  UV/H2O2  WAO  Electrolisis  
Fig. 1.2. Distribución de los AOPs empleados para la degradación de compuestos 
farmacéuticos (Klavarioti et al. 2009). 
1.3.2. Tratamientos de reducción catalítica 
Estos procesos se basan en el empleo de un agente reductor en presencia de un 
catalizador, normalmente en condiciones de presión y temperatura moderadas. La 
hidrogenación, que utiliza hidrógeno como agente reductor, es el tratamiento de 
reducción más utilizado en la eliminación de compuestos xenobióticos 
halogenados en aguas residuales. Dentro de los procesos de hidrogenación, la 
hidrodecloración consiste en la rotura de enlaces carbono-cloro de moléculas 
orgánicas mediante una fuente de hidrógeno en presencia de un catalizador, 
siendo los más utilizados los de metales nobles (Pd, Pt, Rh) (Urbano et al. 2001, 
Calvo et al. 2006, Diaz et al. 2008). Los tratamientos de hidrogenación no buscan la 
mineralización final sino que dan lugar a intermedios generalmente menos tóxicos 
y más biodegradables. Una de las ventajas más significativas de estos procesos es 
su elevada selectividad hacia compuestos clorados. Sin embargo, cuentan con 
importantes desventajas, como el empleo de hidrógeno como agente reductor, lo 
que exige tomar medidas de seguridad especiales, y la pérdida de actividad 
progresiva que suelen sufrir los catalizadores, lo que aumenta de manera 
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Los procesos de reducción catalítica se han empleado principalmente utilizando 
hidrógeno como agente reductor del enlace carbono-cloro de clorofenoles en 
presencia de diferentes catalizadores, sobre todo metales nobles como Pd (Hoke et 
al. 1992, Calvo et al. 2004), Rh (Diaz et al. 2009) o Pt (Molina et al. 2009). La 
liberación de los átomos de cloro mediante la ruptura del enlace origina fenol, que 
a su vez se hidrogena produciendo ciclohexanol y ciclohexanona. La distribución 
de los productos depende del catalizador empleado y de las condiciones de 
reacción, empleándose generalmente aquéllos que presentan elevada selectividad 
hacia ciclohexanol, ya que es el menos tóxico de los tres productos principales de la 
reacción (Diaz et al. 2007). En cuanto al tratamiento de aguas residuales con 
pesticidas, aunque por lo general se ha centrado en procesos de oxidación, la 
hidrodecloración catalítica se perfila como una buena alternativa, especialmente 
en el caso de herbicidas clorados como alacloro (Calvo et al. 2008), diurón (Calvo 
et al. 2010) y clorofenoxi-herbicidas (Zinovyev et al. 2005). 
1.3.3. Tratamientos biológicos 
Los tratamientos biológicos engloban todas las tecnologías que utilizan seres vivos, 
principalmente bacterias, para la depuración de las aguas residuales. Se 
caracterizan por un bajo coste de aplicación y operación, además de una gran 
versatilidad tanto por el caudal como por la concentración de materia orgánica que 
pueden tratar.  
El metabolismo microbiano es un proceso de conversión de energía sustentado por 
reacciones redox, entre las cuales se pueden distinguir, en función del aceptor de 
electrones, la respiración aerobia, que emplea oxígeno, la respiración 
anaerobia, en la que se utiliza un compuesto inorgánico diferente al oxígeno, 
como nitrato o sulfato, y la fermentación, si se trata de un compuesto orgánico. De 
esta forma, pueden diferenciarse los tratamientos aerobios, en los que los 
microorganismos transforman la materia orgánica a biomasa y CO2, de los 
tratamientos anaerobios, en los que los compuestos orgánicos se degradan a 
metano, CO2 y H2O a través de tres pasos básicos (hidrólisis, acidogénesis y 
metanogénesis) en ausencia de oxígeno (Chan et al. 2009).  
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La Tabla 1.2 establece una comparación de diferentes aspectos de los tratamientos 
biológicos aerobios y anaerobios. En general, los sistemas aerobios son adecuados 
para el tratamiento de aguas residuales con DQO por debajo de 1 g L-1, mientras 
que los anaerobios son capaces de tratar concentraciones incluso por encima de 
los 4 g L-1 (Chan et al. 2009). Los reactores anaerobios suelen ser más apropiados 
para el tratamiento de aguas residuales industriales altamente contaminadas, 
debido al alto nivel de DQO, el potencial de recuperación de energía y la menor 
producción de fango. Sin embargo, en la aplicación práctica, los tratamientos 
anaerobios presentan una baja velocidad de crecimiento de microorganismos, una 
pobre sedimentación, elevada inestabilidad y suelen necesitar un tratamiento 
posterior. Los sistemas aerobios consiguen una mayor eliminación de la materia 
orgánica biodegradable y suelen producir una biomasa bien floculada, lo que 
resulta en una calidad del efluente mayor que en los sistemas anaerobios. 
Una de las desventajas de los tratamientos biológicos, generalmente más común en 
los tratamientos aerobios, es la resistencia de ciertos compuestos a la 
biodegradación. Se conoce una amplia variedad de microorganismos capaces de 
metabolizar muchos de los contaminantes orgánicos generados en los procesos 
industriales (Koboyashi et al. 1982, Wu et al. 2012), pero aunque una especie 
determinada sea capaz de mineralizar un compuesto específico, a veces la 
degradación cuenta con limitaciones como pueden ser: 
- Inhibición por sustrato. A partir de una determinada concentración del 
compuesto, su velocidad de degradación disminuye pudiendo aparecer 
incluso efectos tóxicos. 
- Período de aclimatación. Es el tiempo que transcurre desde que se pone en 
contacto una población microbiana con un compuesto orgánico hasta que 
comienza la degradación. 
- Crecimiento diáuxico. Ante varias fuentes de carbono, una población 
microbiana no suele degradarlas de forma simultánea, sino que emplea en 
primer lugar la que más velocidad de crecimiento le aporte y, tras una fase 
estacionaria, consume el sustrato adicional.  
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- Biodegradabilidad. Puede ocurrir que la degradación de algunos 
compuestos orgánicos no sea completa y el compuesto se transforme en 
intermedios no biodegradables, al menos, mediante el mismo organismo.  
Tabla 1.2. Comparación de tratamientos aerobios y anaerobios (Yeoh 1995, Grady 
et al. 1999). 
 Aerobios Anaerobios 
Eficiencia en la eliminación de 
compuestos orgánicos 
Alta Alta 
Calidad del efluente Excelente De moderada a pobre 
Carga orgánica Moderada Alta 
Producción de fangos Alta Baja 
Requerimiento de nutrientes Alto Bajo 
Requerimiento de alcalinidad Bajo Alto para ciertas ARI 
Requerimiento de energía Alto De bajo a moderado 
Sensibilidad a la temperatura Baja Alta 
Tiempo de puesta en marcha 2-4 semanas 2-4 meses 
Olor Nivel bajo 
Problemas de olor 
potenciales 
Recuperación de energía y nutrientes No Sí 




A pesar de estas limitaciones, ciertos microorganismos expuestos a compuestos en 
principio recalcitrantes pueden desarrollar la habilidad de degradarlos 
promoviendo transformaciones fisiológicas en el metabolismo microbiano, como 
mutaciones y cambios en los niveles, regulación y producción de enzimas, por los 
cuales se selecciona y multiplica una población especializada (Wiggings et al. 
1987). Gracias a este hecho, aunque el tratamiento biológico se vea dificultado por 
el efecto inhibitorio de un compuesto sobre la población microbiana, la 
biodegradación se puede mejorar mediante una correcta estrategia de 
aclimatación (Buitron et al. 1998, Kim et al. 2002). En este contexto, los 
I. Introducción 
 
Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 
su acoplamiento con procesos de oxidación avanzada  
21 
 
denominados sistemas biológicos avanzados, como los reactores secuenciales 
discontinuos (SBR) y los reactores biológicos de membrana (MBR), han mostrado 
una importante capacidad para llevar a cabo la eliminación de compuestos 
resistentes a la biodegradación. 
1.3.3.1.  Reactor secuencial discontinuo 
Un SBR es un sistema de crecimiento suspendido en el que el agua residual se 
mezcla con un lodo biológico existente en un medio aireado. A diferencia de los 
sistemas de fangos activos convencionales, en los que se requieren distintos 
tanques para realizar cada una de las etapas de tratamiento de forma simultánea y 
en continuo, en los SBR todas las operaciones tienen lugar en un solo tanque 
modificando las condiciones de operación (Mace et al. 2002). Los sistemas SBR 
tienen en común cinco etapas que se realizan de forma secuencial: llenado, 
reacción, sedimentación, vaciado y reposo, tal y como se recoge en la Figura 1.3.  
 
Fig. 1.3. Etapas del proceso SBR. 
Durante la etapa de llenado se introduce el influente en el reactor, estableciendo 
contacto con la biomasa que permanece del ciclo anterior, pudiendo ser anóxico 
(sin oxígeno y con agitación) o dinámico (con oxígeno y agitación). En la fase de 
reacción se lleva a cabo la eliminación de la materia orgánica mediante la 
introducción de aire y la mezcla continua del medio de reacción. Tras la parada del 
sistema de aereación y agitación, el fango activo comienza a sedimentar por 
gravedad, separándose del agua clarificada, que se extrae durante la etapa de 
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vaciado. La purga del fango es otro paso importante en el funcionamiento de los 
SBR, ya que es necesario controlar la concentración de microorganismos que 
permanecen en el reactor así como la edad del fango, factores que afectan de 
manera importante a la eficacia del tratamiento. 
La flexibilidad en cuanto a la elección de una estrategia determinada de aereación-
anoxia-anaerobiosis, así como la duración de cada una de las fases, es una de las 
grandes ventajas de los SBR, ya que la combinación de etapas aereadas con etapas 
de sólo agitación permite lograr la eliminación de nitrógeno y fósforo (Kuba et al. 
1993, Tora et al. 2011). Sin embargo, los SBR también cuentan con desventajas 
tales como la necesidad de un alto nivel de sofisticación y mantenimiento, y 
problemas como el envejecimiento de los lodos, la carga excesiva del influente, el 
bulking (o esponjamiento de fangos), o el foaming (elevada espumosidad 
superficial). En la actualidad, las mejoras en los dispositivos de aereación y control 
han permitido el desarrollo de este tipo de sistemas hasta alcanzar un mayor nivel 
de eficacia, que permite que la tecnología de los SBR compita con éxito con los 
sistemas convencionales. 
1.3.3.2.  Reactor biológico de membrana 
El MBR combina la oxidación biológica con la filtración, de modo que en un solo 
reactor se produce la biodegradación de los contaminantes y la extracción del agua 
tratada a través de una membrana, obteniéndose un efluente ausente de sólidos 
suspendidos. Los tipos de membranas más empleadas en los MBR son las de placa 
plana y fibra hueca (Figura 1.4), y presentan un tamaño de poro entre 0,03 y 0,5 
μm, por lo que se sitúan entre los intervalos de micro y ultrafiltración. Este tipo de 
reactores opera con concentraciones elevadas de biomasa, de 4 a 15 g L-1, 
permitiendo un aumento significativo en la capacidad de tratamiento. El aporte de 
aire en los MBR se hace necesario no solamente para cubrir las necesidades de 
oxígeno de los microorganismos, sino también por las ventajas que se obtienen en 
la limpieza de la superficie de la membrana. El ensuciamiento de la membrana o 
fouling, el mayor problema al que se enfrenta la implantación de estos reactores, 
viene determinado por las condiciones hidrodinámicas de operación del sistema, 
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que obliga a la limpieza periódica de la membrana para desprender los sólidos 
adheridos mediante retrolavados con agua filtrada, lavado químico, o ambos. 
  
(a)  Módulo de placa plana                     (b) Módulo tubular de fibra hueca 
Fig. 1.4. Módulos de membrana para MBR. 
Los sistemas biológicos se han utilizado ampliamente en el tratamiento de fenoles 
y clorofenoles en agua, a pesar de ser compuestos que presentan cierta toxicidad y 
resistencia a la biodegradación. Mediante la tecnología SBR se han logrado 
rendimientos elevados (>90%) en el tratamiento de clorofenoles en 
concentraciones por debajo del intervalo 0,1-0,2 g L-1 para evitar problemas de 
toxicidad e inhibición (Moreno-Andrade et al. 2004, Martin-Hernandez et al. 2009, 
Monsalvo et al. 2009). Utilizando la tecnología MBR se han conseguido eficiencias 
de eliminación superiores al 95% en el tratamiento biológico de elevadas 
concentraciones de fenol (4,9-8,5 g L-1) (Marrot et al. 2008). Vargas et al. (2008) 
observaron un aumento del 50% de la capacidad degradativa en el tratamiento de 
4-clorofenol tras la incorporación de un sistema de membranas a un reactor 
biológico. 
Los tratamientos biológicos también se han empleado en el tratamiento de aguas 
residuales con pesticidas. Se ha observado la eliminación completa de 2,4-D, hasta 
500 mg L-1, después de un período de aclimatación de 30 días en un SBR (Celis et 
al. 2008). Además, la biomasa aclimatada a este compuesto puede utilizarlo como 
única fuente de carbono (Mangat et al. 1999). Sin embargo, la degradación de 
pesticidas mediante métodos biológicos suele ser complicada, requiriéndose 
técnicas como la bioaugmentación, que consiste en la introducción en el reactor de 
I. Introducción 
 
Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 
su acoplamiento con procesos de oxidación avanzada  
24 
 
una determinada especie bacteriana capaz de degradar el compuesto a tratar con 
el objetivo de transmitir al sistema la información genética necesaria para 
aumentar la capacidad de degradación. Mediante esta técnica se ha logrado 
eliminar pesticidas derivados de la s-triazina, consiguiéndose un 53% y 58% de 
degradación de atrazina y simazina, respectivamente, mediante la inoculación de 
Rhodococcus rhodochrous y Acinetobacter junii en reactores de lecho fijo con 
carbón activo granular (Feakin et al. 1995a). 
1.3.4. Acoplamiento de sistemas 
Los diferentes sistemas de tratamiento de aguas residuales industriales presentan 
ciertas limitaciones, ya sean económicas o bien porque determinados compuestos 
o sus intermedios de reacción resultan recalcitrantes al proceso. En este contexto, 
en los últimos años ha surgido la necesidad de acoplar diferentes tipos de 
tratamiento buscando la mayor eficiencia posible, tal y como refleja el número de 
artículos publicados en este campo (Figura 1.5). 






























Fig. 1.5. Artículos publicados en la última década sobre el tratamiento combinado 
de aguas residuales industriales (Fuente: Isi Web of Knowledge).  
Los procesos más empleados en el acoplamiento de sistemas para el tratamiento 
de aguas residuales han sido los AOPs, aunque las estrategias utilizadas son 
variables en función del influente a tratar y el tipo de tratamiento requerido. La 
aplicación de diferentes AOPs de manera simultánea tiene por objetivo aumentar 
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la velocidad de oxidación, ya que de este modo se promueve la generación de una 
mayor cantidad de especies reactivas en comparación con el uso del proceso 
individual. En este sentido, pueden emplearse diferentes combinaciones, como 
H2O2/UV, O3/UV, O3/H2O2, UV/H2O2/O3, UV/H2O2/TiO2, US/Fenton, UV/Fenton, 
electrolisis/Fenton y oxidación húmeda catalítica con peróxido de hidrógeno 
(CWPO), lográndose, por lo general, una eficacia mayor mediante el uso combinado 
de estos tratamientos que a partir de la suma de las obtenidas aplicando los 
tratamientos por separado (Comninellis et al. 2008). Un ejemplo de esta relación 
sinérgica es el acoplamiento de ultrasonidos con fotocatálisis empleando TiO2 
como catalizador (proceso conocido como sonofotocatálisis). La aplicación de 
ultrasonidos genera un aumento en la producción de radicales hidroxilo mediante 
la sonolisis del agua y un incremento en el área superficial del catalizador, 
acelerando la transferencia de materia de los reactivos sobre la superficie del TiO2 
y eliminando impurezas de dicha superficie, lo cual aumenta su capacidad de 
degradación (Berberidou et al. 2007, Kaur et al. 2007). 
La aplicación de diferentes AOPs puede realizarse de manera secuencial si el 
objetivo es aumentar la selectividad, lo cual puede ser conveniente en el 
tratamiento de efluentes industriales que contienen diferentes clases de 
compuestos orgánicos más o menos fáciles de oxidar. Un ejemplo de esta 
combinación es el tratamiento de alpechines mediante oxidación Fenton seguido 
de un proceso electroquímico utilizando electrodos de diamante dopado con boro 
(Canizares et al. 2006). Los radicales hidroxilo generados mediante el proceso 
Fenton redujeron la DQO del influente a 1 g L-1. Esta fracción refractaria pudo ser 
mineralizada mediante oxidación sobre la superficie del electrodo de diamante por 
medio de reacciones secundarias inducidas por otros compuestos generados 
electroquímicamente. 
Los métodos de separación también se han aplicado como tratamiento previo a un 
proceso de oxidación química o biológica con el fin de transferir contaminantes a 
una nueva fase, de manera que puedan eliminarse más fácilmente y no interfieran 
en el tratamiento posterior. Los efluentes con compuestos orgánicos volátiles o 
sólidos pueden someterse a procesos de desorción, coagulación, floculación, 
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sedimentación o filtración para eliminar estas sustancias antes de llevar a cabo el 
tratamiento. Además, la filtración por membrana
pueden emplearse también para separar contaminantes que necesitan tratarse de 
manera individual o que pueden recuperarse para su valorización.
Otra potencial alternativa es aplicar el proceso de oxidación química como 
tratamiento previo para convertir los compuestos orgánicos persistentes en 
intermedios más biodegradables para que puedan ser mineralizados empleando 
un sistema biológico, con un coste considerablemente menor 
1999, Pulgarin et al. 1999, Parra et al. 2000, Sarria et al. 2003
Sin embargo, si el tratamiento 
podrían ser aún estructuralmente similares a los compuestos originales, pudiendo 
resultar tóxicos y no biodegradables. Por otra parte, l
orientada a la completa mineralización puede llevar consigo un coste 
extremadamente alto, ya que los intermedios cada vez más oxidados tienden a ser 
más refractarios al tratamiento, por lo que consumen más energía (radiación, 
ozono, etc.) o reactivos (catalizadores, oxidantes) y aumentan el tiempo de 
reacción (Munoz et al. 2005
C-C mediante oxidación química y biológica, existe un punto de inflexión en el cual 
el tratamiento biológico es más eficiente en términos de oxidación que el 
tratamiento químico (Figura 1.6).
Fig. 1.6. Concepto de integración de tratamientos AOPs y 
(Fuente: Mantzavinos et al. 2004
s y las técnicas de adsorción 
 
(Mantzavinos et al. 
, Khare et al. 2007
químico es insuficiente, los intermedios generados 
a oxidación química 
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La Figura 1.7 recoge las diferentes posibilidades de acoplamiento de AOPs y 
sistemas biológicos en el tratamiento de aguas residuales industriales basándose 
en análisis biológicos (toxicidad y biodegradabilidad) y químicos (DQO, COT y 
concentración de compuestos no volátiles). La elección de la combinación más 
favorable debe resolverse teniendo en cuenta los límites de descarga y realizarse a 
un coste razonable, lo cual viene determinado por el tipo de efluente a tratar, su 
composición, concentración de materia orgánica, biodegradabilidad y toxicidad. Si 
el agua residual es biodegradable, debe aplicarse un tratamiento biológico, ya que 
es la opción más económica y compatible con el medio ambiente. Si no es 
biodegradable y su contenido en carbono es alto (COT > 0,1 g L-1), debería llevarse 
a cabo un AOP seguido de un tratamiento biológico. Si el agua residual no es 
biodegradable y su contenido orgánico es bajo (COT < 0,1 g L-1) pero su toxicidad 
es elevada, debe diseñarse un AOP destinado a reducir esa toxicidad. En este caso, 
el tratamiento biológico no tiene por qué ser siempre necesario si se cumplen los 
límites de vertido. Por último, si el agua residual no es biodegradable, su contenido 
orgánico y toxicidad son bajos, pero no se cumplen determinados requerimientos 
fisicoquímicos (por ejemplo si el efluente tiene color), puede aplicarse un AOP sin 
tratamiento biológico, revisando la calidad del efluente antes de verter a cauce. 
La combinación de AOPs y sistemas biológicos se ha empleado en el tratamiento de 
cuatro tipos de aguas residuales (Oller et al. 2011): 
- Aguas residuales que contienen compuestos recalcitrantes, como grandes 
macromoléculas, que no son biodegradables debido a su gran tamaño y 
ausencia de centros activos (Somich et al. 1990, Kiwi et al. 1993). 
- Efluentes industriales con una fracción biodegradable que requieren un 
tratamiento terciario, pues están formadas por una cierta cantidad de 
compuestos orgánicos biodegradables y pequeñas concentraciones de 
compuestos recalcitrantes (Adams et al. 1994, Sierka et al. 1994). 
- Aguas residuales con compuestos inhibitorios, que pueden ser tóxicos para 
un cierto porcentaje de biomasa (Manilal et al. 1992). 
- Aguas residuales con intermedios inertes, como metabolitos específicos, 
que no se degradan de manera efectiva y se acumulan en el medio 
inhibiendo el crecimiento de los microorganismos (Hapeman et al. 1994). 
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Fig. 1.7. Estrategia para la optimización del tratamiento combinado 
AOPs/biológico para un agua residual específica (Fuente: Oller et al. 2011) 
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La combinación de procesos de oxidación y sistemas biológicos se ha empleado en 
el tratamiento de fenoles y sus derivados obteniendo resultados satisfactorios. La 
oxidación húmeda como tratamiento previo a un sistema biológico para la 
eliminación de elevadas concentraciones de fenol en aguas residuales permitió 
obtener efluentes con un 25% de fracción orgánica rápidamente biodegradable 
(Suarez-Ojeda et al. 2008). El empleo de procesos de CWAO en combinación con 
sistemas biológicos permitió aumentar la biodegradabilidad de un agua residual 
contaminada con elevadas concentraciones de para p-nitrofenol en un 50% 
(Martin-Hernandez et al. 2012). Goel et al. (2010) lograron un 96% de 
mineralización de 4-clorofenol tratando una concentración inicial de 400 mg L-1 
mediante fotocatálisis con TiO2 seguida de un tratamiento biológico aerobio. Este 
mismo compuesto también pudo eliminarse empleando reactivo Fenton como pre-
tratamiento (Kastanek et al. 2007). Molina et al. (2010) estudiaron la optimización 
del tratamiento combinado CWPO-biológico para la eliminación de 4-clorofenol. El 
empleo de un 30% de la cantidad estequiométrica de peróxido de hidrógeno 
permitió un 30% de eliminación de COT en el proceso químico y la transformación 
del 4-clorofenol en ácidos de cadena corta, eliminando posteriormente el 99,8% 
del COT mediante tratamiento biológico.  
La eliminación de fenol en elevadas concentraciones se ha estudiado empleando 
AOPs en combinación con procesos biológios. Edalatmanesh et al. (2008) aplicaron 
un pre-tratamiento mediante H2O2/UV, logrando la mayor optimización de costes 
al emplear un tiempo de retención de 15,5 h en el proceso fotoquímico y de 90 h en 
el reactor biológico. Martin et al. (2011) estudiaron la optimización del tratamiento 
de elevadas concentraciones de fenol mediante la aplicación de reactivo Fenton 
con oro soportado en diamante seguido de un sistema biológico, de manera que la 
aplicación de condiciones suaves en el pre-tratamiento permitió la completa 
detoxificación de la solución inicial. Rubalcaba et al. (2007), estudiaron diferentes 
procesos de oxidación (WAO, CWAO, CWPO y Fenton) como tratamiento previo a 
la oxidación biológica de efluentes industriales contaminados con fenol. Los 
efluentes obtenidos mediante oxidación CWAO y CWPO estuvieron compuestos 
entre un 5 y un 36% por una fracción fácilmente biodegradable, mientras que la 
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biodegradabilidad de aquéllos obtenidos mediante WAO y oxidación Fenton en las 
condiciones seleccionadas resultó inferior al 4%. 
Los AOPs se han empleado en numerosos estudios como tratamiento preliminar 
con el objetivo de aumentar la biodegradabilidad de aguas residuales 
contaminadas con pesticidas. La Figura 1.8 muestra la distribución de los 
diferentes tipos de AOPs utilizados en combinación con sistemas biológicos para el 
tratamiento de estos contaminantes. La mayoría de los estudios se basan en 
procesos Fenton y foto-Fenton, especialmente en este último. Farre et al. (2006) 
llevaron a cabo el tratamiento de los herbicidas diurón y linurón, 
transformándolos en intermedios biodegradables y no tóxicos aplicando un 
proceso foto-Fenton, para posteriormente aplicar la tecnología SBR. El mismo 
tratamiento de oxidación química se utilizó para tratar una mezcla de 5 pesticidas 
(alacloro, atrazina, clorfenvinfos, diurón e isoproturón) empleando posteriormente 
un biorreactor de lecho fijo, en el cual se logró el 50% de reducción de COT 
(Lapertot et al. 2007). También se han llevado a cabo estudios con altas 
concentraciones de pesticidas (200-500 mg DQO L-1) integrando foto-Fenton y SBR 
(Ballesteros Martin et al. 2009a) o bien reactores con biomasa inmovilizada  





 Fotocatálisis  Ozonización  Fenton, foto-Fenton




Fig. 1.8. Empleo de diferentes AOPs en combinación con sistemas biológicos para 
el tratamiento de pesticidas (Fuente: Isi Web of Knowledge). 
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La oxidación foto-Fenton también se ha utilizado como tratamiento inicial para la 
eliminación de PPCPs. Serra et al. (2007) emplearon un tratamiento combinado 
mediante un sistema fotocatalítico solar y un reactor biológico a escala piloto para 
la degradación de α-metilfenilglicina (500 mg L-1), un precursor farmacéutico 
común, logrando una eliminación del 95% de COT. Esta misma tecnología 
combinada se utilizó en el tratamiento de un agua residual procedente de una 
industria farmacéutica, consiguiendo una eliminación del 33% del COT en el 
tratamiento fotoquímico y del 62% en el biológico (Sirtori et al. 2009). La 
ozonización también se ha aplicado como tratamiento previo en la eliminación de 
microcontaminantes, acoplada a un biorreactor de lecho fluidizado para el 
tratamiento de sustancias estrogénicas (Gunnarsson et al. 2009). La combinación 
inversa (biológico-ozonización) se ha empleado para la eliminación de 84 
contaminantes emergentes (entre ellos atenolol, eritromicina, diclofenaco, 
omeprazol y cafeína) en concentraciones de 20 ppb (Rosal et al. 2010). Los valores 
de conversión alcanzados para los fármacos en el tratamiento por fangos activos se 
encontraron por debajo del 20%, lográndose la completa eliminación de la mayoría 
de los compuestos mediante el proceso de ozonización empleando dosis de O3 por 
debajo de 90 mM. 
El acoplamiento de sistemas de tratamiento químico y biológico requiere llevar a 
cabo estudios previos de viabilidad que permitan no sólo determinar la posibilidad 
del tratamiento combinado sino también su optimización. Estos estudios de 
viabilidad deben incluir ensayos de toxicidad y biodegradabilidad para determinar 
la influencia de la composición de los efluentes obtenidos en el tratamiento 
preliminar sobre el sistema biológico que intensificará su degradación. 
 
1.4.  Toxicidad y biodegradabilidad 
La población microbiana de un fango activo es una comunidad heterogénea 
aparentemente en equilibrio que permite, dentro de unos límites, cierta 
flexibilidad frente a cambios operacionales y de temperatura, y variaciones en el 
caudal y la composición del agua residual. Sin embargo, la presencia de 
compuestos tóxicos en el influente de un reactor biológico puede originar la 
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inhibición del fango activo, disminuyendo la eficiencia del tratamiento e incluso 
paralizando el proceso (Meric et al. 2003, Tamer et al. 2006). En Europa, este 
problema es especialmente relevante porque a partir de la promulgación de la 
Directiva de tratamiento de aguas residuales urbanas (Directiva 91/271/CEE) se 
permite la descarga de efluentes industriales que cumplan determinadas 
condiciones dentro del sistema colector urbano, por lo que las EDAR suelen recibir 
mezclas de descargas urbanas e industriales. Por ello, es necesario determinar el 
impacto potencial de un agua residual a través de su caracterización fisicoquímica, 
de ensayos ecotoxicológicos y de inhibición de fango activo (Gutierrez et al. 2002). 
Estos bioensayos tienen en cuenta diferentes criterios como muerte, 
inmovilización, reproducción, crecimiento, funciones fisiológicas, comportamiento, 
genotoxicidad, etc. El objetivo principal es determinar un valor numérico que 
proporcione información sobre el efecto inhibitorio, utilizándolo a modo de índice 
para predecir el impacto esperado de la sustancia sobre el medio natural en el caso 
de descargas al medio ambiente o sobre fango activo en el caso del influente de un 
reactor biológico. 
La Tabla 1.3 recoge los grupos de organismos empleados con mayor frecuencia en 
los bioensayos de caracterización de toxicidad de aguas residuales, los principales 
organismos de cada grupo, los métodos estandarizados y algunas aplicaciones 
(Rizzo 2011). Organismos de niveles tróficos diferentes (Ribo 1997, Shoji et al. 
2000) e incluso dentro del mismo nivel trófico (Codina et al. 1993) presentan 
respuestas diferentes frente a un tóxico individual o a mezclas complejas, por lo 
que el organismo debe elegirse de acuerdo con el uso final de la matriz de agua 
tratada. Los test de inhibición con Daphnia magna pueden ser aptos para evaluar la 
toxicidad del efluente de una planta de tratamiento de aguas residuales antes de su 
descarga al medio natural. Los bioensayos con plantas pueden ser válidos para 
caracterizar la toxicidad del efluente de una planta de tratamiento de aguas 
residuales antes de su reutilización agrícola. En el tratamiento biológico de aguas 
residuales, los microorganismos son diferentes a los que se encuentran en el medio 
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Tabla 1.3. Ensayos de toxicidad habitualmente empleados después del 
tratamiento del agua residual. 











Tratamiento de lixiviados de 
vertederos (Marttinen et al. 
2002), aguas residuales 
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residuales industriales (Walsh 
et al. 1980, Tisler et al. 2004, 
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al. 2002a, Pagga et al. 2006) e 
industriales (Burgess et al. 
1999, Mert et al. 2010) 
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Efluentes de tratamiento de 
aguas residuales urbanas 
(Gagne et al. 2006) y 
tratamientos avanzados de 
aguas residuales urbanas 
(Stalter et al. 2010) 
I. Introducción 
 
Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 
su acoplamiento con procesos de oxidación avanzada  
34 
 
Los ensayos basados en microorganismos se han utilizado ampliamente en la 
evaluación de la toxicidad debido a factores como el corto tiempo de exposición, la 
facilidad del manejo y la reproducibilidad de los resultados. Se han desarrollado 
una serie de ensayos basados en diferentes variables indicativas de la actividad 
microbiana (Ricco et al. 2004): velocidad de crecimiento (viabilidad de células, 
consumo de sustrato), actividad enzimática (deshidrogenasa, ATP), luminiscencia 
bacteriana (Microtox®), producción de calor metabólico (técnicas 
microcalorimétricas) y velocidad de respiración. El test de inhibición de la 
bioluminiscencia de V. fischeri es uno de los métodos más utilizados debido a que 
es rápido, simple, conlleva un gasto relativamente bajo (Giesy et al. 1989), requiere 
una cantidad pequeña de muestra (Kaiser et al. 1991) y puede llevarse a cabo para 
una gran variedad de sustancias (Ribo et al. 1987). Sin embargo, algunos autores 
han cuestionado este método a la hora de determinar el impacto de un compuesto 
sobre el fango activo de una planta de tratamiento de aguas residuales, puesto que 
la interpretación de los resultados generalmente sobreestima el posible impacto 
sobre la biomasa (Ricco et al. 2004). 
La clave para la determinación del efecto tóxico en una planta de tratamiento de 
aguas residuales es el comportamiento de los microorganismos, por lo que la 
adecuada estimación del efecto tóxico de un influente sobre el fango activo debe 
incorporar un sistema que imite las condiciones de la planta de tratamiento. Esto 
se debe a que la respuesta de los microorganismos cambia en función de las 
condiciones ambientales y es altamente dependiente del estado fisiológico de la 
biomasa. En la evaluación del impacto de un compuesto sobre la biomasa de un 
reactor biológico deben tenerse en cuenta no sólo las condiciones de operación, 
sino también la precisión y repetitividad de los resultados, tiempo de ensayo, 
robustez, coste y mantenimiento del equipo, así como la capacidad de detectar una 
gran variedad de compuestos de manera que la respuesta sea concreta para cada 
uno.  
La evaluación del impacto potencial de un agua residual sobre la biomasa de un 
reactor biológico debe incluir no sólo estudios de toxicidad sino también de 
biodegradabilidad, puesto que una toxicidad baja no está necesariamente ligada a 
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una biodegradabilidad elevada (Oller et al. 2007, Lapertot et al. 2008), y la 
acumulación de compuestos no biodegradables puede generar la desestabilización 
del sistema biológico. Sin embargo, biodegradabilidad y toxicidad son términos 
considerados equivalentes con frecuencia en la literatura, de manera que en 
muchos estudios sobre el tratamiento de aguas residuales la calidad del efluente se 
evalúa únicamente a través de estudios de toxicidad, los cuales, para resultar 
útiles, deben utilizarse como una técnica complementaria a los ensayos de 
biodegradabilidad. 
Los ensayos de biodegradabilidad deben tener en cuenta diferentes factores que 
influyen en la degradación biológica, como la concentración de la sustancia objeto 
de estudio. Ésta debe ser lo suficientemente elevada como para permitir su análisis 
cuantitativo, pero lo suficientemente baja en el caso de sustancias tóxicas para que 
no ejerza efectos negativos sobre la biomasa. Se ha observado que compuestos 
inhibitorios que no se degradan en una concentración determinada pueden 
eliminarse utilizando una concentración menor que no ejerza un efecto tóxico 
sobre la biomasa (Pagga 1997). Los ensayos de biodegradabilidad también deben 
tener en cuenta las propiedades fisicoquímicas de los xenobióticos, como su 
volatilidad o solubilidad en agua, que determinan su biodisponibilidad. Además, 
deben analizar la posible eliminación abiótica y la presencia de otras sustancias 
biodegradables que puedan dar lugar a procesos cometabólicos. Otras 
características a tener en cuenta son la composición y concentración de nutrientes 
inorgánicos en el medio de ensayo, especialmente de nitrógeno y fósforo, el 
volumen de muestra, la utilización de botellas abiertas o cerradas, la temperatura, 
la homogeneización de la mezcla, la fuente de oxígeno y la duración del ensayo. 
Las condiciones en las que se llevan a cabo los análisis de biodegradabilidad deben 
estandarizarse en lo posible, siendo específicos para cada test en función de su 
objetivo. Sin embargo, existen factores que no pueden estandarizarse, como la 
fuente de inóculo. Éste se define por su origen y la posibilidad de exposición previa 
a la sustancia estudiada para conseguir una mejor respuesta. Los ensayos de 
biodegradación que utilizan cepas puras sólo tienen sentido en casos especiales, 
como el estudio de rutas metabólicas, pero la mayoría de procesos de degradación 
I. Introducción 
 
Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 
su acoplamiento con procesos de oxidación avanzada  
36 
 
biológica se llevan a cabo por poblaciones mixtas de microorganismos. Los ensayos 
estandarizados normalmente emplean fango activo procedente de una planta de 
tratamiento de aguas residuales urbanas, no de plantas industriales, ya que en ellas 
la biomasa se encuentra especializada, y de esta forma se evita cualquier 
aclimatación previa a la sustancia objeto de estudio. 
Existen tres tipos de ensayos estandarizados de biodegradabilidad según la 
clasificación establecida por la Organización para la Cooperación y el Desarrollo 
Económico (OECD): biodegradabilidad inmediata, biodegradabilidad inherente y 
tests de simulación. Los ensayos de biodegradabilidad inmediata (OECD 301 
1993) son los más restrictivos, ya que su objetivo es determinar si un compuesto 
es biodegradable en el medio natural. Existen seis métodos diferentes para 
determinar la biodegradabilidad inmediata en medio aerobio: evolución de CO2, 
respirometría manométrica, botellas cerradas, MITI (Ministerio internacional de 
comercio e industria, Japón), disminución de carbono orgánico disuelto, y una 
modificación de éste último. Por lo general, estos ensayos pueden servir a efectos 
comparativos entre diferentes xenobióticos, pero tienden a subestimar el potencial 
de degradación de los sistemas medioambientales. Una sustancia que no presenta 
biodegradabilidad inmediata puede, sin embargo, presentar biodegradabilidad 
inherente, pudiendo eliminarse en el medio ambiente a largo plazo (Pagga 1997). 
Por ello, cuando el resultado de un ensayo de biodegradabilidad inmediata es 
negativo, se requiere estudiar la biodegradabilidad inherente o potencial mediante 
ensayos como el test Zahn Wellens (OECD 302 B 1992), que emplean una mayor 
concentración de biomasa para favorecer el proceso de aclimatación. Por último, 
los tests de simulación (OECD 303 1993) se llevan a cabo en régimen continuo 
durante 12 semanas, estudiando la capacidad de degradación de la biomasa 
aclimatada. 
Los ensayos de biodegradabilidad y toxicidad sobre fango activo suelen basarse en 
el análisis de mecanismos microbianos como el metabolismo. El efecto de una 
sustancia inhibitoria suele expresarse como una acción represiva sobre el 
metabolismo de la biomasa. Asimismo, si una sustancia presenta 
biodegradabilidad, puede observarse un aumento en la actividad metabólica 
I. Introducción 
 
Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 
su acoplamiento con procesos de oxidación avanzada  
37 
 
microbiana. En el caso de un fango activo aerobio, ambos fenómenos quedan 
reflejados en el consumo de oxígeno por parte de los microorganismos, variable 
que puede analizarse fácilmente mediante respirometría. 
 
1.5.  La respirometría 
La respirometría consiste en la evaluación del consumo de oxígeno por parte de 
microorganismos que degradan un sustrato orgánico. Esta técnica se basa en la 
relación directa que existe entre el crecimiento de biomasa, degradación de 
sustrato y consumo de oxígeno (Gaudy et al. 1988, Smets et al. 1996), y resulta de 
gran utilidad para el estudio y control de procesos con fango activo.  
La variable más común de medida de la respiración bacteriana es la velocidad de 
consumo de oxígeno (VCO), que se obtiene a partir de la disminución de la 
concentración de oxígeno disuelto con el tiempo. A partir de los valores de VCO y 
concentración de biomasa como sólidos en suspensión volátiles (SSV), puede 
determinarse la velocidad específica de consumo de oxígeno (VECO). En 
ausencia de sustrato externo, la VECO se denomina endógena, y es indicativa de la 
concentración de biomasa activa. La presencia de una fuente de carbono externa 
resulta en un aumento de la VECO y en crecimiento de la biomasa. Esta nueva 
velocidad de consumo de oxígeno engloba la respiración endógena y exógena y es 
función de la concentración de materia orgánica biodegradable. Si ésta es lo 
suficientemente elevada y no existe inhibición, la velocidad de consumo de oxígeno 
alcanzará un valor máximo, conocido como VECOmax. 
La VECO es, por tanto, una expresión visual y directa de la actividad de la biomasa, 
por lo que la respirometría tiene aplicaciones tanto en el campo de la cinética de 
los procesos de tratamiento biológico de aguas contaminadas como en el estudio 
de la toxicidad y biodegradabilidad de los influentes introducidos al reactor. En 
concreto, la respirometría se ha empleado en las siguientes áreas: 
- Determinación de la influencia tóxica y el poder inhibitorio de algunos 
vertidos sobre las poblaciones microbiológicas en plantas de tratamiento de 
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aguas residuales (Ren 2004, Ricco et al. 2004, Batista et al. 2005, Suarez-
Ojeda et al. 2007). 
- Análisis de las características de biodegradación de compuestos químicos 
específicos (Tomei et al. 2003). 
- Evaluación de la efectividad de la degradación biológica de altas 
concentraciones de fenol en un SBR (Yoong et al. 2000). 
- Estudio de la cinética de degradación biológica de fangos activos (Goi et al. 
2006, Pramparo et al. 2012). 
- Evaluación de la influencia de la temperatura en la cinética de 
biodegradación de un efluente industrial (Tremier et al. 2005). 
- Análisis de la influencia del pH sobre la cinética de degradación biológica 
aerobia de p-nitrofenol (Carrera et al. 2011). 
- Cálculo de los parámetros cinéticos de las reacciones de biodegradación 
para el control de biorreactores aerobios en el tratamiento de aguas 
residuales industriales (Moreno et al. 1998). 
- Control de la puesta en marcha de reactores biológicos aerobios para el 
tratamiento de aguas residuales con un elevado contenido en amonio 
(Jubany et al. 2008). 
- Estudio de la biodegradabilidad y cinética de biodegradación de 
contaminantes orgánicos en suelos para su biorremediación in situ (Tabak 
et al. 1997, Fiuza et al. 2005). 
- Medida de la actividad de bacterias nitrificantes (Jubany et al. 2005). 
- Seguimiento de la estabilidad en procesos de compostaje (Dios et al. 2009, 
Sanchez Arias et al. 2012). 
- Caracterización de la composición orgánica de efluentes industriales 
(Tremier et al. 2005). 
- Estudio de los procesos de degradación aerobia de compuestos carbonados 
y su almacenamiento por parte de los microorganismos (Pratt et al. 2004). 
- Estudio de la viabilidad del tratamiento acoplado de sistemas biológicos con 
procesos de oxidación química (Suarez-Ojeda et al. 2007, Ballesteros-Martin 
et al. 2010). 
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Existen diferentes tipos de respirómetro según la clasificación establecida por la 
IWA (International Water Association) en función de tres parámetros, que se 
designan mediante tres letras. La primera indica la fase en la que se realiza la 
medida de oxígeno (Gas o Líquido). Las otras dos letras indican la introducción en 
continuo (F) o de manera estática (S) del gas o la fase líquida, respectivamente. 
En un respirómetro continuo (GFS) se mide caudal y concentración de oxígeno en 
el aire a la entrada y salida, determinando por diferencia el consumo de oxígeno. 
En un respirómetro discontinuo (LSS), el aporte de oxígeno depende de dos 
valores, máximo y mínimo, de concentración de oxígeno en el medio de reacción. 
Habitualmente, se inyecta aire hasta alcanzar el valor máximo, analizándose la 
disminución de la concentración de oxígeno en el medio de reacción hasta llegar al 
valor mínimo, a partir del cual vuelve a comenzar la aereación. Por último, el 
respirómetro manométrico o de Warburg (GSS) determina la VECO a partir de la 
disminución de presión en el recipiente donde se lleva a cabo la respirometría, a 
temperatura y volumen constante. 
Un sistema respirométrico permite obtener datos de gran calidad con un input de 
esfuerzo experimental y analítico relativamente pequeño. Su principal ventaja, 
además de su sencillez y robustez operacional, es que aporta gran información 
para la caracterización del proceso de degradación biológica. Sin embargo, para la 
validación del método respirométrico es necesario que las condiciones 
ambientales (temperatura, mezcla, etc.) sean constantes y tan homogéneas como 
sea posible, ya que afectan directamente a la velocidad de consumo de sustrato. 
 
1.6. Objetivos y alcance del trabajo 
La presencia de contaminantes emergentes en las aguas residuales constituye un 
problema cuya relevancia se ha puesto de manifiesto de manera reciente, ya que 
bajo esta denominación se engloba una infinidad de compuestos de uso común y 
ampliamente extendido, cuyo efecto sobre el ser humano y el medio natural aún no 
es del todo conocido. En este sentido, resulta necesario el desarrollo de 
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tratamientos eficaces para su eliminación, que deben diseñarse teniendo en cuenta 
las condiciones en las que estas sustancias se encuentran en las aguas residuales. 
Las aguas residuales producidas en el lavado de tanques de fabricación y envases 
de pesticidas contienen elevadas concentraciones de estos compuestos, 
generalmente cercanas a su límite de solubilidad en agua. Estos efluentes suponen 
una seria amenaza para el medio ambiente, y deben tratarse mediante sistemas 
avanzados antes de descargarse a cauce (Directiva 91/271/CEE), o bien al 
influente de una EDAR, de acuerdo con la Ley 10/1993 de la Comunidad de 
Madrid. Entre las diferentes estrategias que pueden emplearse para el tratamiento 
de estos compuestos, se encuentra la aclimatación de biomasa para su eliminación 
mediante sistemas biológicos (Chong et al. 2007, Stasinakis et al. 2009), o bien el 
acoplamiento de procesos de oxidación avanzada y biológicos (Mantzavinos et al. 
2004, Oller et al. 2011). 
Los fármacos y sus metabolitos se liberan a la red de alcantarillado urbano, con lo 
que las depuradoras reciben una gran cantidad de materia orgánica biodegradable 
en presencia de trazas de estos compuestos, que  suelen ser recalcitrantes a los 
tratamientos convencionales de fangos activos. La completa eliminación de este 
tipo de contaminantes requiere una mejora sustancial de la eficacia del proceso 
biológico. Una posibilidad para su eliminación puede ser la aplicación de un 
tratamiento terciario mediante oxidación química antes de verter a cauce (Ternes 
et al. 2003, Rosal et al. 2010). 
Existen otros contaminantes, entre los que destacan fenoles y clorofenoles, que 
se han estudiado en mayor profundidad debido a su extendida presencia en las 
aguas residuales. En este sentido, se han desarrollado métodos eficaces para su 
eliminación, empleando tanto procesos químicos de oxidación (Pera-Titus et al. 
2004) o reducción catalítica (Hoke et al. 1992) como sistemas biológicos (Moreno-
Andrade et al. 2004, Monsalvo et al. 2009, Tobajas et al. 2012). Dadas las 
limitaciones económicas de los tratamientos químicos, la utilización de reactores 
biológicos para la degradación de estos compuestos resulta de gran interés. Sin 
embargo, al tratarse de compuestos con baja biodegradabilidad, es esencial el 
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empleo de biomasa aclimatada, así como llevar a cabo el tratamiento en 
condiciones que favorezcan el proceso biológico. 
El objetivo del presente trabajo es el estudio de diferentes tratamientos para la 
eliminación de una serie de contaminantes presentes en las aguas residuales, tanto 
de origen industrial (compuestos fenólicos y herbicidas) como urbano (fármacos). 
La evaluación de la toxicidad y biodegradabilidad de los compuestos estudiados 
permitirá determinar si pueden eliminarse a través de un proceso biológico 
empleando fango activo aclimatado, o si es necesario llevar a cabo un tratamiento 
previo mediante oxidación química. Este objetivo principal se particulariza en los 
siguientes objetivos concretos: 
- Estudio de la viabilidad de emplear tratamientos biológicos para la 
eliminación de compuestos fenólicos y contaminantes emergentes 
(herbicidas y fármacos). El análisis comprenderá la evaluación del efecto 
inhibitorio, determinando la EC50 de los compuestos estudiados mediante 
medidas respirométricas utilizando fango activo no aclimatado, y de su 
biodegradabilidad a través de ensayos respirométricos 
(biodegradabilidad rápida) y el test Zahn-Wellens (biodegradabilidad 
inherente). 
- Estudio de la cinética de degradación biológica de fenol, ciclohexanol y 
ciclohexanona a diferentes temperaturas para un fango activo aclimatado, 
determinando los parámetros cinéticos mediante el empleo de técnicas 
respirométricas, así como la concentración máxima a tratar para evitar la 
aparición de efectos inhibitorios en la biomasa. 
- Evaluación de la degradación biológica de herbicidas (diurón, atrazina, 
2,4-D y MCPA) empleando reactores avanzados como los reactores 
secuenciales discontinuos (SBR) y los reactores biológicos secuenciales de 
membrana (SB-MBR). 
- Aplicación de la oxidación Fenton en combinación con sistemas biológicos 
avanzados para la eliminación de compuestos emergentes (herbicidas y 
fármacos). Se optimizará la dosificación de reactivo Fenton, analizando los 
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intermedios principales de oxidación química, así como la toxicidad y 
biodegradabilidad de los efluentes obtenidos, que se someterán a 
tratamiento biológico empleando un SBR. 
- Tratamiento de aguas residuales procedentes de la fabricación de 
productos fitosanitarios mediante el acoplamiento de un proceso de 
adsorción con bentonita y un sistema biológico avanzado (SBR). Se evaluará 
la composición, toxicidad y biodegradabilidad de los efluentes resultantes 




























II. Determinación del 
efecto inhibitorio y la 
biodegradabilidad de 
compuestos xenobióticos 
I'm  addicted  to  you 
Don't  you  know  that  you're  toxic 
And  I  love  what  you  do 
Don't  you  know  that  you're  toxic 
TOXIC  (Britney  Spears) 
 
  
 Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 






II. Determinación del efecto 
inhibitorio y la biodegradabilidad 
de compuestos xenobióticos 
 
 
2.1.  Introducción 
La Directiva de tratamiento de aguas residuales urbanas (Directiva 91/271/CEE) 
permite la descarga de efluentes industriales que cumplan determinadas 
condiciones dentro del sistema integral de saneamiento, por lo que las plantas de 
tratamiento de aguas residuales suelen recibir influentes complejos en los cuales 
coexisten compuestos recalcitrantes y biogénicos. La presencia de determinados 
compuestos en el influente de un sistema biológico puede inhibir la actividad del 
fango activo, disminuyendo la eficiencia del tratamiento e incluso paralizando el 
proceso (Meric et al. 2003, Tamer et al. 2006). En este sentido, resulta necesario 
conocer cómo afecta la presencia y concentración de ciertos compuestos en la 
eliminación de la materia orgánica biodegradable que recibe una planta de 
tratamiento biológico de aguas residuales. 
El efecto de una sustancia tóxica sobre la degradación biológica en sistemas de 
fangos activos suele expresarse como una acción represiva sobre diferentes 
mecanismos microbianos, pudiendo afectar a la reproducción, crecimiento y 
funciones metabólicas, llegando incluso a causar un daño irreparable en la 
biomasa. La medida de la toxicidad suele expresarse en términos de EC50, definida 
como la concentración de compuesto capaz de generar el 50% de efecto tóxico 
sobre un determinado organismo. Existen una serie de bioensayos para 
determinar la toxicidad de compuestos químicos sobre diferentes tipos de 
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microorganismos, como el test de inhibición del crecimiento de Pseudomonas (ISO 
10712 1995) o fango activo (ISO 15522 1995), inhibición de enzimas (McNicholl et 
al. 2007), luminiscencia ligada al ATP (Dalzell et al. 2002b), tests de toxicidad 
aguda (Daphnia magna y Vibrio fischeri) o ensayos de inhibición de consumo de 
oxígeno (OECD 209 1984, ISO 8192 1986). Uno de los más usados, debido a su 
elevada sensibilidad, repetitividad y precisión es el test Microtox® (Dalzell et al. 
2002a), que determina la toxicidad a partir de la reducción de la bioluminiscencia 
de la bacteria marina Vibrio fischeri. Sin embargo, el valor de EC50 establecido 
mediante este método no tiene relevancia real en términos del efecto que pueda 
tener un compuesto sobre la biomasa de un sistema biológico en una planta de 
tratamiento de aguas. Para conocer este efecto, la toxicidad debería determinarse a 
través de la inhibición de la biomasa del reactor biológico (Rizzo 2011), mediante 
el análisis de la velocidad de crecimiento, degradación de sustrato o, en un sistema 
aerobio, consumo de oxígeno mediante técnicas respirométricas, ya que las tres 
variables están directamente relacionadas (Gaudy et al. 1988, Grady et al. 1999, 
Smets et al. 1996). 
La valoración del impacto potencial de un compuesto en un reactor biológico debe 
incluir no sólo el estudio de la inhibición de la actividad de la biomasa, sino 
también la evaluación de la biodegradabilidad, ya que una baja toxicidad no tiene 
porqué conllevar una elevada biodegradabilidad (Oller et al. 2007, Lapertot et al. 
2008) y la acumulación de compuestos no biodegradables puede provocar la 
desestabilización del reactor biológico. La OECD ha publicado una serie de tests de 
biodegradabilidad estandarizados, basados en la evolución de parámetros globales 
como demanda química de oxígeno (DQO), carbono orgánico total (COT) y 
demanda biológica de oxígeno (DBO). Pueden distinguirse tres tipos de test en 
función del objetivo para el cual se han diseñado: tests de biodegradabilidad 
inmediata (OECD 301 1993), test Zahn Wellens de biodegradabilidad inherente 
(OECD 302 B 1992) y tests de simulación (OECD 303 1993). Tanto los ensayos de 
biodegradabilidad inmediata como el de biodegradabilidad inherente tienen una 
duración de 28 días, difiriendo en la concentración de inóculo empleada (Pagga 
1997). Los tests de biodegradabilidad inmediata son más restrictivos, ya que 
utilizan una menor relación biomasa/sustrato (Reuschenbach et al. 2003), al ser 
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empleados normalmente para predecir el riesgo potencial de un compuesto 
químico en el cauce receptor. El test Zahn Wellens de biodegradabilidad inherente 
es menos restrictivo, ya que su objetivo es determinar la posibilidad de 
aclimatación de un fango activo a un compuesto determinado de manera que su 
eliminación pueda llevarse cabo mediante procesos biológicos (Pagga 1997). Sin 
embargo, este tipo de test no resulta útil a la hora de predecir el comportamiento 
en una planta de tratamiento biológico, ya que conlleva demasiado tiempo, al igual 
que los tests de simulación, que se llevan a cabo en régimen continuo normalmente 
durante 12 semanas, con el objetivo de estudiar la capacidad de biodegradación de 
biomasa aclimatada. 
En el presente capítulo se pretende estudiar el efecto inhibitorio y la 
biodegradabilidad de diversos grupos de contaminantes, clorofenoles y algunos de 
sus productos de degradación, por considerarse compuestos modelo, y 
contaminantes emergentes, que se han estudiado en menor medida ya que su 
potencial peligrosidad se ha descubierto de manera reciente. Los clorofenoles son 
conocidos por su toxicidad y persistencia en el medio ambiente, que suele 
aumentar con el número de sustituciones cloradas de la molécula. El tratamiento 
de estos compuestos suele conducir a la obtención de compuestos menos 
inhibitorios al eliminar átomos de cloro de la molécula original. Así, el tratamiento 
de fenoles policlorados mediante hidrodecloración catalítica suele generar 
efluentes con diferentes concentraciones de fenol, ciclohexanol y ciclohexanona. 
Hoke et al. (1992) llevaron a cabo un estudio sobre la hidrodecloración de 
diferentes clorofenoles utilizando hidrógeno como agente reductor y catalizadores 
de Pd soportado en carbón activo, obteniendo elevadas conversiones a fenol bajo 
condiciones suaves de presión y temperatura. El empleo de catalizadores de Pd 
sobre carbón activo (Calvo et al. 2006) y Pd, Pt y Rh sobre alúmina (Diaz et al. 
2008) para el tratamiento de 4-clorofenol mediante hidrodecloración permitió 
obtener diferente selectividad a fenol, ciclohexanona y ciclohexanol en función del 
catalizador utilizado. 
Los procesos de oxidación química de fenol y clorofenoles pueden generar 
intermedios de reacción en diferentes estados de oxidación, lo cual implica la 
obtención de efluentes con una mayor o menor toxicidad. Hidroquinona y p-
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benzoquinona, que aparecen como productos de la oxidación incompleta de 4-
clorofenol (Munoz et al. 2011) y fenol (Zazo et al. 2005) utilizando reactivo Fenton 
o bien mediante procesos de oxidación húmeda (WAO) (Suarez-Ojeda et al. 2008), 
son intermedios con un particular interés ambiental ya que su toxicidad es 
significativamente mayor que la del compuesto de partida. El catecol, que aparece 
tanto en los efluentes tratados empleando reactivo Fenton (Zazo et al. 2005) como 
por WAO (Suarez-Ojeda et al. 2008) y oxidación electroquímica (Iniesta et al. 
2001), resulta más inocuo. 
Entre los compuestos emergentes, los fármacos han suscitado gran interés por sus 
posibles efectos sobre los seres vivos y porque se vierten continuamente al sistema 
de alcantarillado a través de la orina y las heces, siendo en su mayoría no 
biodegradables, por lo que no pueden eliminarse de manera efectiva mediante los 
procesos biológicos convencionales utilizados normalmente en las estaciones 
depuradoras de aguas residuales (EDAR). La cafeína, un conocido estimulante, se 
ha detectado en diversas corrientes acuosas en concentraciones de hasta 23 µg L-1 
(Ternes et al. 2001, Heberer 2002) y es uno de los contaminantes emergentes con 
mayor presencia en las aguas residuales urbanas (Wilcox et al. 2009). El atenolol, 
un medicamento utilizado como betabloqueante para el tratamiento de 
enfermedades cardiovasculares, también es uno de los fármacos más detectados 
en las aguas residuales, apareciendo en concentraciones variables de 10 hasta 730 
ng L-1 (Klavarioti et al. 2009). 
Los herbicidas utilizados comúnmente en la agricultura pueden alcanzar el medio 
acuático a través de diferentes rutas, incluyendo vertidos de los campos de cultivo, 
lixiviación, almacenamiento incontrolado de contenedores o lavado de envases y 
equipos. Alacloro, atrazina y diurón se encuentran dentro de la lista de sustancias 
prioritarias de la UE (Directiva 2008/105/CE), por lo que su uso está siendo 
reemplazado por otros compuestos, como clorofenoxi-herbicidas, entre los cuales 
el MCPA y el 2,4-D son los más representativos, a pesar de su potencial toxicidad 
hacia humanos y animales (Hoar et al. 1986). 
Los métodos utilizados normalmente para la eliminación de este tipo de 
compuestos se basan principalmente en procesos de oxidación, tal y como se 
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recoge en los trabajos de Pera-Titus et al. (2004) para clorofenoles, Chiron et al. 
(2000) para pesticidas y Klavarioti et al. (2009) para fármacos. Sin embargo, estos 
tratamientos suelen llevar asociado un alto coste, por lo que determinados autores 
han empleado procesos biológicos para su eliminación. Las estrategias a seguir son 
variadas, desde la bioaugmentación con cepas especialistas como Rodococcus 
rhodochrous y Acinetobacter junii para la eliminación de atrazina (Feakin et al. 
1995b, Quan et al. 2004), al empleo de reactores de alta eficacia a través de la 
introducción de módulos de membrana en el tratamiento biológico en EDAR 
(Abegglen et al. 2009). Una de las estrategias más exitosas en el tratamiento 
biológico de xenobióticos es la aclimatación de la biomasa, como demuestran los 
trabajos de Buitron et al. (1998) para compuestos fenólicos y de Mangat et al. 
(1999), Gonzalez et al. (2006) y Celis et al. (2008) para la eliminación de 2,4-D y 
otros herbicidas. 
En el presente capítulo se estudia el efecto inhibitorio y la biodegradabilidad de 
diferentes grupos de contaminantes empleando métodos respirométricos con el 
objetivo de evaluar el efecto que tendrían sobre el sistema biológico de una EDAR. 
Se propone un procedimiento de evaluación de biodegradabilidad rápida, en el que 
se emplea fango activo como organismo diana, en una relación biomasa/sustrato 
cercana a la carga másica que suele recibir un reactor biológico, adaptando el 
tiempo de ensayo al tiempo de retención hidráulico habitual en este tipo de 
tratamiento. Los procedimientos desarrollados en el presente trabajo pretenden 
determinar la viabilidad del empleo de sistemas biológicos convencionales para la 
eliminación de compuestos rápidamente biodegradables o técnicas de 
aclimatación de biomasa para el tratamiento de compuestos con biodegradabilidad 
inherente. 
 
2.2. Materiales y métodos 
2.2.1. Reactor secuencial discontinuo 
El mantenimiento de la biomasa utilizada como inóculo en los ensayos de 
inhibición y biodegradabilidad se llevó a cabo empleando un reactor de sección 
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rectangular con fondo inclinado de 15 L construido en polimetacrilato de metilo, 
aereado mediante compresores y difusores cerámicos, agitado mecánicamente 
mediante rotores tipo hélice y equipado con toma de muestras y llave inferior de 
purga de lodos. La alimentación y extracción de influente y efluente del reactor, así 
como la adición de NaOH (12 M) para controlar el pH, se realizó mediante bombas 
peristálticas (Seko PR4). Se trabajó a temperatura ambiente, con un tiempo de 
retención hidráulico (tRH) de 5 d y un tiempo de retención celular (tRC) de 20 d. La 
concentración de biomasa se mantuvo entre 3 y 4 g SSV L-1. 
El SBR se programó en ciclos de 12 h, con las siguientes cuatro etapas: llenado 
anóxico (1 h), reacción aerobia (9,5 h), decantación (1 h) y vaciado (0,5 h). El 
reactor operó ininterrumpidamente llevando a cabo cíclicamente las etapas 
establecidas gracias a la automatización de los diferentes componentes mediante 
el empleo de programadores con temporizador (Bricolux). 
La disolución alimentada al reactor de mantenimiento de biomasa contenía acetato 
sódico y glucosa como fuentes de carbono en relación 1:1 de DQO teórica 
(calculada conforme a lo establecido en el Anexo IV del método OECD 301 (1993)), 
junto con una fuente de nitrógeno, fósforo y otros micronutrientes necesarios para 
llevar a cabo eficientemente el proceso biológico de degradación. Se estableció una 
relación óptima en términos de DQO:N:P:micronutrientes de 100:5:1:0,05. En la 
Tabla 2.1 se recoge la composición en nutrientes del influente alimentado. 
Tabla 2.1. Composición en nutrientes del influente del SBR. 
Compuesto Concentración en influente 
Sulfato amónico 100:5 (DQO:N) 
Ácido fosfórico, 85% 100:1 (DQO:P) 
Cloruro de hierro (III) 6-
hidrato 
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2.2.2.  Inóculo 
El inóculo empleado en el SBR se tomó del reactor biológico de fangos activos de 
una planta de tratamiento de aguas residuales urbanas.  
2.2.3.  Respirómetro 
Los ensayos de inhibición de biomasa y biodegradabilidad rápida se llevaron a 
cabo utilizando un respirómetro discontinuo de medida en fase líquida (LSS) 
(Chica et al. 2007). El aporte de aire en el sistema depende de dos valores, máximo 
y mínimo, de concentración de oxígeno disuelto en el medio de reacción, que deben 
establecerse lo suficientemente elevados para impedir limitación de oxígeno en el 
mismo. Se inyecta aire hasta llegar al valor máximo, y una vez alcanzado, se detiene 
la aereación y se registra la disminución de la concentración de oxígeno disuelto 
debida al metabolismo microbiano, hasta llegar al valor mínimo, a partir del cual 
comienza de nuevo la aereación en un proceso cíclico (Figura 2.1).    
 
Fig. 2.1. Diagrama de flujo básico del funcionamiento del respirómetro (Fuente: 
Dios 2008). 
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La disminución de oxígeno disuelto en el tiempo por unidad de biomasa determina 
la velocidad específica de consumo de oxígeno (VECO), de acuerdo con la ecuación 
2.1. 





El respirómetro utilizado consta de dos reactores independientes para operar de 
manera simultánea y garantizar la reproducibilidad de los resultados a través de 
ensayos por duplicado (Figura 2.2), realizados a temperatura fija y constante 
empleando un baño termostatizado. Los recipientes de reacción de vidrio de 1 L se 
encuentran cerrados herméticamente para poder descartar la transferencia de 
oxígeno del aire a la fase líquida, conteniendo en su interior las sondas de oxígeno 
y las conducciones de aire, ambas controladas mediante una interfase que registra 
la concentración de oxígeno a tiempo real, y un agitador magnético para 
homogeneizar el medio de reacción. 
 
Fig. 2.2. Imagen del respirómetro. 
2.2.4. Ensayos de inhibición 
La inhibición del fango activo se determinó de acuerdo con el método OECD 209 
(1984) y la modificación propuesta por Ricco et al. (2004), que evalúa la actividad 
de un fango no aclimatado (en términos de VECO) en contacto con un sustrato de 
referencia (acetato sódico) y en ausencia o presencia de diferentes 
concentraciones del compuesto a evaluar. El intervalo de concentraciones 
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estudiado varió para cada compuesto, en función de su efecto inhibitorio sobre el 
fango y su solubilidad. Los ensayos se llevaron a cabo a una temperatura 
controlada de 25oC y utilizando una concentración de biomasa de 350 mg SSV L-1. 
La cantidad de biomasa se optimizó para evitar problemas de limitación de 
oxígeno. 
El ensayo comienza con el registro del valor de VECO endógena de los 
microorganismos en ausencia de sustrato. La adición de una disolución de acetato 
sódico (100 mg DQO L-1) provoca un aumento en la actividad de la biomasa, 
obteniéndose por corrección, teniendo en cuenta la respiración endógena, la 
velocidad exógena de consumo de oxígeno debida a la degradación del sustrato de 
referencia (VECOexR). El experimento se repite añadiendo a la disolución de 
acetato concentraciones crecientes del compuesto a evaluar, obteniéndose un 
valor de VECO debida a la degradación del sustrato de referencia para cada 
concentración de tóxico (VECOexT). La relación entre VECOexT  y VECOexR permite 
determinar la inhibición de la biomasa para cada concentración de compuesto 
estudiada. 
El proceso de nitrificación se inhibió mediante la adición de N-aliltiourea en 
concentración de 0,5 mg L-1. Se determinó la concentración del compuesto al final 
de cada experimento para descartar la degradación biológica del mismo, 
asegurando de esta forma que el consumo de oxígeno sólo se debe a la degradación 
del sustrato de referencia. Además, en cada ensayo se renovó el fango para evitar 
una aclimatación parcial de los microorganismos al compuesto a evaluar, con la 
posible subestimación de los efectos tóxicos. 
La inhibición se estimó en términos de EC50, definida como la concentración de 
tóxico capaz de causar un 50% de reducción de la VECOexR. El valor de la EC50 se 
calculó empleando dos procedimientos matemáticos. El primero define el 
porcentaje de inhibición a partir de la relación establecida entre VECOexR y VECOexT 
mediante la ecuación 2.2. La representación gráfica de los valores del porcentaje 
de inhibición obtenidos a partir de los datos respirométricos frente al logaritmo 
neperiano de la concentración del compuesto a evaluar permite obtener el valor de 
la EC50 mediante el ajuste de datos a un modelo logístico (Ricco et al. 2004), 
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definido por la ecuación 2.3, donde ω es un parámetro de ajuste sin sentido 
biológico. 
ℎó	(%) = 1 −  · 100																																																																											(2.2) 
ℎó	(%) = 1001 + "#$(%&'#%&(')*) 																																																																														(2.3) 
El método anterior requiere conocer la concentración de compuesto que ejerce un 
100% de inhibición para poder calcular el valor de la EC50, lo cual resulta imposible 
para ciertos compuestos, en los que a concentraciones próximas al límite de 
solubilidad no se observa inhibición total de la biomasa. Así, se empleó un método 
matemático basado en el procedimiento de cálculo habitualmente utilizado en el 
ensayo Microtox®, en el que se definió un nuevo parámetro (γ), cuyo valor se 
obtiene a partir de los datos respirométricos de acuerdo con la ecuación 2.4. 
, =  − 1																																																																																																																					(2.4) 
La representación gráfica del logaritmo neperiano de γ frente al logaritmo 
neperiano de la concentración de tóxico permite realizar un ajuste lineal de los 
datos, definido por la ecuación 2.5. 
., = / + 0 · .																																																																																																																			(2.5) 
Cuando la concentración de tóxico es igual a la EC50, el valor de VECOexT es la mitad 
de la VECOexR, y el parámetro γ toma el valor de 1. De esta forma, puede obtenerse 
la EC50 a partir de la pendiente de la recta de ajuste (β) y la ordenada en el origen 




La validez del modelo propuesto se evaluó comparando los resultados obtenidos 
mediante los dos procedimientos de cálculo y se determinó la EC50 de un 
compuesto control, el 3,5-diclorofenol, comparándose su valor con el establecido 
en el test de inhibición de fango activo de la OECD (OECD 209 1984). 
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2.2.5. Ensayos de ecotoxicidad 
La ecotoxicidad se determinó siguiendo el test Microtox® de toxicidad aguda (ISO 
11348-3 1998), utilizando el analizador Microtox® M-500 de SDI. Este método 
calcula el efecto tóxico a través de la disminución de la emisión de luz de la 
bacteria marina Vibrio fischeri tras 5 y 15 min de incubación a 15oC. Los resultados 
se expresan en términos de EC50, definida como la concentración de tóxico que 
causa un 50% de reducción de la bioluminiscencia. 
2.2.6. Ensayos de biodegradabilidad rápida 
La biodegradabilidad se determinó a partir del desarrollo de un procedimiento 
respirométrico basado en el empleo de condiciones de operación próximas a las 
utilizadas en los procesos de fangos activos, con la finalidad de determinar si el 
compuesto objeto de estudio podría eliminarse mediante un sistema biológico 
convencional. Una disolución de la sustancia test preparada en medio mineral 
(APHA 1992) y tampón fosfato se pone en contacto con el fango activo durante 24-
48 h a una temperatura de 25oC. La concentración de compuesto utilizada debe ser 
menor a la EC50 determinada previamente en los ensayos de inhibición, mientras 
que la concentración de biomasa se fijó en 350 mg L-1, manteniendo una relación 
biomasa/sustrato en el intervalo de 50:1 a 100:1 mg-1 SSV mg-1 COT, mucho mayor 
que la empleada en los métodos estandarizados de biodegradabilidad (OECD 301 
1993). La biodegradabilidad se determinó a partir de la evolución de la 
concentración del compuesto a evaluar, la eliminación de COT y el perfil de VECO 
obtenido a lo largo del experimento. 
2.2.7. Ensayos de biodegradabilidad inherente 
La biodegradabilidad inherente se evaluó mediante el test Zahn Wellens (OECD 
302 B 1992), que consiste en la determinación de la evolución de la concentración 
de la sustancia objeto de estudio y el COT en una mezcla acuosa del compuesto, 
nutrientes y una cierta cantidad de fango activo no aclimatado. La concentración 
inicial del compuesto a evaluar debe ser menor a la EC50 para evitar problemas de 
inhibición de la biomasa. El sistema se mantiene en aereación y agitación continua 
a temperatura ambiente y en oscuridad durante 28 días, debiéndose tomar una 
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muestra 3 h después de la adición de la sustancia test para estimar la posible 
adsorción por parte del fango activo, al menos en 4 ocasiones en el intervalo entre 
el inicio del ensayo y el día 27, y en el penúltimo y último día. 
Los ensayos se llevaron a cabo por duplicado, añadiendo la cantidad apropiada de 
sustancia a evaluar e inóculo para lograr una relación biomasa/sustrato de 4/1 mg 
SSV mg-1 COT y enrasando a un volumen final de 2 L con medio mineral, 
compuesto de tampón fosfato y CaCl2, MgSO4·7H2O y FeCl3·6H2O en concentración 
de 27,5, 22,5 y 0,25 mg L-1, respectivamente. Para obtener información sobre la 
degradación abiótica del compuesto, se preparó una solución estéril sin inóculo, 
añadiendo sólo la sustancia test en medio mineral. Paralelamente, se preparó un 
ensayo en blanco conteniendo sólo fango activo y medio mineral, y un ensayo 
control utilizando etilenglicol como compuesto de referencia en lugar de la 
sustancia test. 
Los resultados se analizaron calculando el porcentaje de biodegradación tanto de 
sustrato como de COT (según la ecuación 2.7), representándose los valores 
obtenidos frente al tiempo para obtener la curva de biodegradación. 
78
"9:;
;ó	(%) = 1 − < − =><3 − =>3 · 100																																																												(2.7) 
Donde Ct la concentración media del compuesto a evaluar observada en los 
ensayos realizados con inóculo Cab es la concentración en el ensayo abiótico y el 
subíndice “0” se refiere a los valores al inicio del test. 
2.2.8. Compuestos químicos 
En el estudio se seleccionaron los siguientes compuestos: 4-clorofenol (4CP), 4-
clorocatecol (4CC), 2,4-diclorofenol (24DCP), 3,5-diclorofenol (35DCP), 2,4,6-
triclorofenol (246TCP) y pentaclorofenol (PCP) como cloroaromáticos 
representativos; y fenol, catecol, hidroquinona (HQ), p-benzoquinona (BQ), 
ciclohexanol (C-OL) y ciclohexanona (C-ONA) como derivados procedentes de la 
oxidación e hidrogenación de fenol o clorofenoles. Como herbicidas se 
seleccionaron 3-(3,4-diclorofenil)-1,1-dimetilurea (diurón), 2-cloro-2’,6’-dietil-N-
(metoximetil)acetanilida (alacloro), 2-cloro-4-etilamina-6-isopropilamina-1,3,5-
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triazina (atrazina), ácido 2,4
metilfenoxi)acético (MCPA); y como fármacos (RS)
metiletilamino]propoxi]fenil]etanamida (atenolol) y 1
(cafeína). La Tabla 2.2 recoge la fórmula y estructura molecular de cada uno 
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2.2.9. Métodos analíticos 
Las muestras procedentes de los diferentes ensayos se filtraron previamente a su 
análisis utilizando filtros de fibra de vidrio (Albet FV-C). 
La concentración de carbono orgánico total (COT) se cuantificó mediante un 
equipo COT-Vcsh, de Shimadzu, que permite determinar la concentración de 
carbono total (CT) y carbono inorgánico (CI), calculando por diferencia el carbono 
orgánico total de la muestra analizada. La determinación de la DQO se llevó a cabo 
siguiendo el protocolo 5220A (APHA 1992). La biomasa se analizó 
gravimétricamente midiendo los sólidos en suspensión volátiles, de acuerdo con lo 
establecido en el método 2540E (APHA 1992), empleando una estufa 
(GALLENKAMP, Hotbox Oven with Fan, size 1) para el secado hasta peso constante. 
La cuantificación de fenol, C-OL y C-ONA se llevó a cabo mediante cromatografía de 
gases con detector de ionización de llama (GC/FID), empleando un equipo Varian 
GC3900 y una columna CP-Wax 52 CB de 30 m x 0,25 mm. El método de análisis se 
detalla en la Tabla  2.3. 
Tabla 2.3. Método utilizado para el análisis de fenol, C-OL y C-ONA mediante 
GC/FID. 
INYECTOR Split: 10 T: 150oC      Caudal gas portador (N2): 25 mL min-1 
COLUMNA T (oC) Rampa (oC min-1) tmantenimiento (min) ttotal (min) 
130   1 
146 4 1 6 
170 12 1 9 
210 12 1 13 
DETECTOR T: 300oC  Caudal (H2): 30 mL min-1   Caudal (aire): 300 mL min-1 
 
El resto de compuestos se cuantificaron mediante cromatografía líquida de alta 
resolución (HPLC) utilizando un equipo Varian que dispone de un muestreador 
automático Prostar 410, un módulo interfase Star 800, un módulo de bombeo 
Prostar 230 y un detector UV-visible Prostar 325. La Tabla 2.4 recoge los métodos 
y columnas empleados para la determinación de los diferentes grupos de 
compuestos. 
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Tabla 2.4. Columnas y métodos de cuantificación de los diferentes grupos de 
compuestos analizados mediante HPLC. 




Clorofenoles, clorocatecol y catecol 
Varian 
Microsorb C18 
(250 x 4,6 mm, 
5µm) 
Acetonitrilo:Agua (1:1, v/v) 1 280 
HQ y BQ 
Varian 
Microsorb C18 
(250 x 4,6 mm, 
5µm) 





(250 x 4,6 mm, 
5µm) 
Acetonitrilo:Agua 
80-65% (15 min)* 








(150 x 3,0 mm, 
5µm) 
Ácido fórmico (0,1%): Ácido fórmico 
(0,1%) + Acetonitrilo (5%) 
90 - 0% (40 min)** 
0,35 270 
* Los porcentajes se refieren a la proporción de acetonitrilo. 
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2.3. Resultados y discusión 
2.3.1. Estudio de inhibición de compuestos puros 
Los ensayos respirométricos permitieron obtener los perfiles de caída de 
concentración de oxígeno para la degradación de acetato sódico de manera 
individual y en presencia de diferentes concentraciones de cada compuesto a 
evaluar. Los perfiles de concentración de oxígeno disuelto obtenidos para cada 
compuesto estudiado se recogen en el Anexo I. A modo de ejemplo, la Figura 2.3 
muestra los resultados obtenidos para 35DCP, seleccionado como compuesto 
control siguiendo la recomendación del protocolo 209 de la OECD (1984). La 
comparación entre la curva de referencia y la respuesta en presencia de tóxico 
muestra una progresiva disminución de la velocidad de consumo de oxígeno al 
aumentar la concentración de 35DCP, tendencia que evidencia el efecto inhibitorio 
sobre la actividad de la biomasa. 



























Tiempo (min)  
Fig. 2.3. Perfiles de concentración de oxígeno disuelto obtenidos para 35DCP. 
La Figura 2.4 muestra la curva del ajuste logístico realizado a partir de la 
representación del porcentaje de inhibición frente al logaritmo neperiano de la 
concentración de 35DCP (Ln C) (Figura 2.4.a) y la correspondiente al ajuste lineal 
de los datos de Ln γ frente a Ln C (Figura 2.4.b). La curva de porcentajes de 
inhibición tiene forma de S, lo cual se corresponde con la distribución típica de la 
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respuesta de la respiración de los microorganismos a la variación de la 
concentración de tóxico (Ricco et al. 2004). 
































Fig. 2.4. Curvas de ajuste logístico (a) y lineal (b) obtenidas a partir de los valores 
de consumo de oxígeno hallados para 35DCP. 
Los valores de EC50 obtenidos para los diferentes compuestos estudiados se 
muestran en la Tabla 2.5, así como el intervalo de concentraciones analizadas, en 
función de la solubilidad en agua a temperatura ambiente de cada sustancia y el 
efecto inhibitorio producido en la biomasa. Tanto la EC50 como los parámetros 
estadísticos obtenidos mediante ambos métodos de ajuste tomaron valores 
similares, lo que permitió validar el procedimiento desarrollado en el presente 
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estudio. El método de ajuste lineal no requiere una concentración de compuesto 
suficiente para conseguir un 100% de inhibición como valor límite superior, y 
puede llevarse a cabo empleando un menor número de datos. Este hecho resulta de 
gran utilidad en el estudio de la EC50 de compuestos de reducida solubilidad o 
ligeramente inhibitorios, ya que los datos pueden ser extrapolados.  















4CC 14000 8 [50-400] 118 0,957 111 0,999 
4CP 27100 8 [25-500] 95,0 0,998 97,4 0,998 
24DCP 4500 10 [5-330] 69,5 0,983 67,1 0,985 
35DCP 2600 9 [8-30] 14,6 0,990 14,2 0,978 
246TCP 800 9 [5-90] 27,9 0,828 30,5 0,984 
PCP 14 7 [10-75] 21,1 0,956 21,3 0,982 
Fenol 82800 9 [25-4000] 486 0,988 450 0,990 
Catecol 461000 11 [100-4500] 718 0,977 711 0,985 
BQ 11100 10 [0,02-0,5] 0,46 0,991 0,56 0,977 
C-OL 42000 9 [400-20000] 4167 0,985 4243 0,976 
C-ONA 25000 10 [500-1000] 1313 0,973 1377 0,941 
Diurón 42 3 [10-35] - - 37,0 0,999 
Alacloro 200 5 [15-200] - - 217 0,922 
Atrazina 35 3 [5-35] - - NI - 
2,4-D 350 8 [100-350] 208 0,969 213 0,982 
MCPA 300 7 [5-275] 136 0,957 144 0,996 
Atenolol 13300 5 [75-275] 150 0,973 145 0,971 
Cafeína 21600 8 [25-500] 147 0,984 141 0,986 
NI = No inhibitorio 
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Los valores de EC50 obtenidos para los clorofenoles permitieron verificar que un 
mayor número de átomos de cloro en la molécula se relaciona con una mayor 
inhibición. Ello es consecuencia de que el contenido en cloro aumenta la 
lipofilicidad, favoreciendo la penetración del compuesto en la membrana celular 
(Pera-Titus et al. 2004). Sin embargo, el 35DCP no sigue esta tendencia, resultando 
más inhibitorio que el 24DCP, el 246TCP e incluso que el PCP. Esto se debe a que el 
efecto de los clorofenoles sobre los microorganismos se ve reducido cuando el 
cloro ocupa las posiciones orto- frente a los sustituidos en meta- y para- (Liu et al. 
1982), puesto que la presencia de cloro en posición orto- parece proteger el grupo 
fenol, que aparentemente interacciona con el sitio activo en organismos acuáticos 
(Grimwood et al. 1997). Esto ocurre no sólo en bacterias (Beltrame et al. 1984), 
sino también en zooplancton (Daphnia magna) y organismos superiores como las 
ratas (Pera-Titus et al. 2004). 
El ensayo de inhibición por respirometría no pudo llevarse a cabo para la HQ, ya 
que la pendiente de caída de concentración de oxígeno no presentó linealidad 
(Figura 2.5). Durante los primeros minutos tras la adición de acetato sódico no se 
observó inhibición de la actividad microbiana, pero la VECO fue disminuyendo 
progresivamente hasta alcanzar un valor próximo a cero. La adición de la mezcla 
de HQ y acetato a la disolución de fango activo y tampón fosfato provocó su 
neutralización, ocasionando la transformación del compuesto analizado en BQ, lo 
cual aumentó significativamente la inhibición de la biomasa. La transformación de 
HQ en BQ se observó a través de un cambio en la coloración, de incoloro a amarillo 
en las etapas iniciales, debido a la formación de BQ, que contiene grupos 
cromóforos en el anillo bencénico. Posteriormente, la formación de quinhidronas, 
complejos orgánicos formados por HQ y BQ, otorgaron un color marrón oscuro a la 
disolución (Mijangos et al. 2006). Zazo et al. (2007) observaron este equilibrio 
químico dependiente del pH al neutralizar una disolución de HQ (50 mg L-1) a pH 3 
que no presentaba BQ, apareciendo, a pH de 6,5, una concentración de BQ de 5,2 
mg L-1. La elevada toxicidad de la BQ supone un riesgo a tener en cuenta en los 
procesos de oxidación de compuestos fenólicos, ya que una oxidación parcial de 
estas sustancias puede llevar a la aparición de HQ y BQ como intermedios, 
generando efluentes de toxicidad muy elevada (Santos et al. 2004, Zazo et al. 2007, 
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Suarez-Ojeda et al. 2010). La aparición de catecol en este tipo de muestras parece 
menos problemática, ya que resultó ser el menos inhibitorio para fango activo de 
los tres compuestos estudiados en el presente trabajo que pueden aparecer en los 
efluentes de oxidación de fenol. En cuanto a los intermedios de hidrogenación 
catalítica de dicho compuesto, se obtuvieron valores de EC50 tres y nueve veces 
superiores a la del fenol en el caso de C-ONA y C-OL, respectivamente. 
























Tiempo (min)  
Fig. 2.5. Evolución temporal de la concentración de oxígeno disuelto durante el 
ensayo de inhibición realizado para HQ (2 g L-1). 
La determinación de la EC50 mediante el método de ajuste logístico no pudo 
llevarse a cabo para diurón, alacloro y atrazina, ya que para concentraciones 
próximas al límite de solubilidad no se alcanzó el 100% de inhibición. En el caso de 
la atrazina, pese a no poder establecerse un valor de EC50, no se apreció 
disminución de la VECO a la máxima concentración soluble analizada (35 mg L-1), 
por lo que se consideró no inhibitorio. Los herbicidas y fármacos estudiados, a 
excepción de diurón, mostraron un efecto inhibitorio significativamente bajo, por 
lo que, en principio, el tratamiento biológico de los contaminantes emergentes no 
se vería impedido por la inhibición del fango activo, ya que por lo general suelen 
encontrarse en concentraciones inferiores a la EC50. 
La Tabla 2.6 recoge los valores de EC50 sobre fango activo publicados en la 
literatura para los compuestos estudiados. La evaluación de la inhibición de fangos 
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activos suele llevarse a cabo siguiendo las directrices del test OECD 209 (1984), o 
su homólogo, el procedimiento ISO 8192 (1986), aunque ciertos autores han 
desarrollado métodos diferentes. Beltrame et al. (1984) estudiaron la inhibición de 
cloro y nitrofenoles sobre la degradación de fenol a través de ensayos cinéticos en 
discontinuo, mientras que Neumegen et al. (2005) emplearon como sustrato de 
referencia un agua sintética compuesta por lactosa y leche en polvo, analizando 
como variable la DBO5 del fango activo en presencia de diferentes concentraciones 
de fenol.  
Tabla 2.6. Valores de EC50 recogidos en la literatura para los compuestos 
estudiados determinados a través de ensayos con fango activo.  
 EC50 (mg L-1) Método empleado Referencia 
4CP 71,0 
Medidas cinéticas en 
discontinuo 
Beltrame et al. 1984 
35DCP 13,3 ISO 8192 Gutierrez et al. 2002 
 6,3 OECD 209 modificado Gendig et al. 2003 
 2,2 OECD 209 modificado Ricco et al. 2004 
PCP 0,8 ISO 8192 Gutierrez et al. 2002 
Fenol 270 DBO Neumegen et al. 2005 
Los resultados obtenidos muestran una amplia divergencia con los valores 
publicados, especialmente significativa en el caso de PCP y fenol, por lo que incluso 
utilizando un método similar, los resultados son altamente dependientes de las 
condiciones en las que se llevan a cabo los análisis y del inóculo utilizado. Los 
valores de EC50 publicados en la literatura para 35DCP varían de 2,2 a 13,3 mg L-1, 
estando aceptados por la OECD los valores que se encuentren entre 5 y 30 mg L-1. 
Este intervalo, significativamente amplio, asume las divergencias que puedan 
existir debido al origen del inóculo empleado. 
La Tabla 2.7 muestra los resultados de EC50 obtenidos mediante el ensayo 
Microtox® a 5 y 15 minutos, así como el intervalo de valores publicados en la 
literatura. Excepto para 2,4-D, MCPA y cafeína, los valores experimentales de EC50 
se encuentran en concordancia con los encontrados en la bibliografía, si bien es 
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cierto que dicho intervalo es bastante amplio en algunos casos. En la mayoría de 
los compuestos clorados, el valor de EC50 a los 15 min es menor que a los 5 min, lo 
cual refleja que el efecto provocado depende del tiempo de exposición de la 
bacteria al xenobiótico, siempre en términos de toxicidad aguda, ya que este tipo 
de test no predice efectos crónicos a largo plazo (Crane et al. 2006). 
Los valores de EC50 obtenidos utilizando el método Microtox® resultaron 
notablemente inferiores a los observados para fango activo. Esta diferencia en la 
respuesta se debe al empleo de microorganismos distintos. Vibrio fischeri es una 
cepa pura de una bacteria marina, mientras que el fango activo es una comunidad 
heterogénea, lo que le confiere una mayor flexibilidad frente a variaciones 
ambientales y choques tóxicos (Gutierrez et al. 2002). La mayor sensibilidad de V. 
fischeri, observada también por otros autores (Gutierrez et al. 2002, Ricco et al. 
2004), llevaría a la sobreestimación del efecto real de los compuestos estudiados 
en caso de que el agua residual se sometiera a un tratamiento biológico antes de su 
vertido a un cauce receptor.  
La tendencia de los valores de EC50 obtenidos mediante Microtox® tampoco 
coincidió con la observada empleando fangos activos. Esto pudo deberse a 
diferencias en las membranas celulares, que pueden hacer que unos compuestos 
penetren en la célula más fácilmente que otros. La discrepancia resultó 
especialmente significativa en relación al número y posición de átomos de cloro en 
el anillo fenólico, ya que en el caso de Vibrio fischeri, la posición para- del cloro en 
el 4CP ejerció un efecto tóxico más importante que en fango activo, presentando un 
valor de EC50 menor que los clorofenoles con 2 y 3 átomos de cloro. Kaiser (1988) 
obtuvo valores de EC50 para 2CP, 3CP y 4CP de 39,7, 13,16 y 9,06 mg L-1, 
respectivamente, lo que confirma que la posición orto- reduce considerablemente 
la toxicidad de los clorofenoles. Aunque algunos autores han encontrado una 
buena correlación entre la respuesta a diferentes xenobióticos de V. fischeri y otros 
microorganismos presentes en el agua, como Ceriodaphnia dubia (Doherty et al. 
1999), Daphnia magna (Vasseur et al. 1984) y Tetrahymena pyriformi (Cronin et al. 
1991), algunos otros han concluido que para ciertos grupos de compuestos, V. 
fischeri no representa un buen modelo para evaluar la inhibición de la biomasa 
(Dalzell et al. 2002a, Gutierrez et al. 2002, Ricco et al. 2004, Rizzo 2011). 
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El análisis de la toxicidad de un compuesto debe tener en cuenta la función celular 
sobre la que se ejerce el efecto. Los herbicidas provocan el bloqueo de la 
fotosíntesis y el transporte de electrones en los tilacoides, orgánulos propios de 
células vegetales. Por ello, ni el fango activo ni V. fischeri son sensibles en la 
determinación de la toxicidad de estos compuestos, lo cual se refleja en la 
obtención de valores de EC50 mucho mayores (en torno a tres órdenes de 
magnitud) que los alcanzados utilizando especies fotosintéticas como algas 
(Lapertot et al. 2008). Sin embargo, en el presente estudio, la toxicidad no se 
estudió como una característica intrínseca del compuesto sino como el impacto 
que pudiera tener sobre el sistema biológico de una planta de tratamiento de aguas 
residuales, por lo que el empleo de fango activo queda justificado, ya que se trata 
del organismo diana (Rizzo 2011). Los valores de EC50 determinados mediante el 
método Microtox® pueden ser válidos en el caso de que los compuestos fueran a 
verterse al medio natural. Además, el sistema Microtox® tiene la ventaja de estar 
estandarizado, por lo que es útil a modo comparativo, mientras que los métodos 
respirométricos no suelen llevarse a cabo en unas condiciones estándar, por lo que 
los resultados son muy dependientes de factores ambientales y del propio inóculo 
utilizado. 
2.3.2. Estudio de biodegradabilidad rápida de compuestos puros 
La evaluación de la biodegradabilidad de los compuestos estudiados se llevó a cabo 
mediante ensayos respirométricos, utilizando una concentración inicial de sustrato 
de 10 mg L-1, siendo siempre inferior a la EC50 para fango activo determinada en 
los ensayos previos. El test no se llevó a cabo para HQ y BQ debido a la elevada 
toxicidad de ambos compuestos, ya que la concentración para la cual no 
presentaron efectos inhibitorios resultó ser demasiado baja. 
El test de biodegradabilidad rápida resultó positivo para 4CP, 4CC, catecol, fenol, C-
OL y C-ONA. La Figura 2.6 muestra los resultados obtenidos en los ensayos 
respirométricos de dichos compuestos, además del alacloro como ejemplo de 
compuesto no biodegradable.  
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Fig. 2.6. Evolución de la concentración de compuesto y perfil respirométrico 
obtenidos en los ensayos de biodegradabilidad rápida para catecol (a), C-OL (b), C-
ONA (c), fenol (d), 4CP (e), 4CC (f) y alacloro (g). 
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La degradación de los compuestos estudiados mostró tres tendencias diferentes. 
En los ensayos realizados con catecol (Figura 2.6.a), C-OL (Figura 2.6.b) y C-ONA 
(Figura 2.6.c) se observó una degradación progresiva desde el comienzo del 
ensayo, acompañada de un aumento gradual de la VECO, recuperando los valores 
basales una vez consumido el sustrato. En las figuras correspondientes a fenol 
(Figura 2.6.d), 4CP (Figura 2.6.e) y 4CC (Figura 2.6.f), pudo apreciarse una fase de 
latencia inicial, en los 3 casos con una duración aproximada de 5 h, en la que la 
biomasa experimentó un período de aclimatación previo a la degradación de 
sustrato. 
El sustrato pudo eliminarse completamente tras 24 h en la mayoría de los ensayos 
anteriores, excepto en el caso de 4CP, que se prolongó hasta las 30 h. La conversión 
de COT para los compuestos no clorados alcanzó valores en el intervalo de 80 a 
87%, mientras que la mineralización fue significativamente menor en los ensayos 
realizados con 4CC y 4CP, lográndose tan sólo un 47 y un 50%, respectivamente.  
El ensayo realizado con alacloro (Figura 2.6.g) reveló la ausencia de degradación 
de sustrato tras 24 h, observándose una disminución progresiva de la VECO que 
puso de manifiesto que parte de la biomasa resultó afectada de manera 
irreversible por la presencia del compuesto a modo de toxicidad a largo plazo. Este 
efecto se observó también en los ensayos realizados con 24DCP, 246TCP, atrazina 
y diurón.  
La biodegradabilidad de fenol y sus productos de hidrogenación, C-OL y C-ONA, se 
estudió, además, empleando una concentración de sustrato mayor (50 mg L-1), con 
objeto de determinar cuál de ellos resultaría más factible tratar mediante un 
sistema biológico (Figura 2.7). Los resultados obtenidos empleando como sustrato 
C-OL (Figura 2.7.a) y C-ONA (Figura 2.7.b) presentaron una clara similitud en la 
evolución de la concentración y el perfil respirométrico con los ensayos realizados 
previamente utilizando una concentración inicial de sustrato de 10 mg L-1. En el 
caso del fenol (Figura 2.7.c), pese a conservarse la etapa de aclimatación, la VECO 
alcanzó un valor máximo en torno a 75 mg O2 h-1 g-1 SSV, más de dos veces 
superior al obtenido en los ensayos realizados con C-OL y C-ONA. Además, el perfil 
respirométrico mostró una inhibición por sustrato significativamente baja, ya que, 
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una vez iniciado el consumo de fenol, la VECO máxima se alcanzó en un corto 
intervalo de tiempo, lográndose la completa eliminación de fenol después de tan 
sólo 10 h de ensayo. Por tanto, la degradación biológica de fenol por un fango 
activo no aclimatado se vio favorecida con el incremento de la concentración inicial 
de sustrato hasta 50 mg L-1, puesto que una dosis de 10 mg L-1 resultó insuficiente 
para alcanzar la velocidad máxima de consumo. 










































































































Fig. 2.7. Evolución de la concentración de compuesto y perfil respirométrico 
obtenidos en los ensayos de biodegradabilidad rápida realizados con C-OL (a), C-
ONA (b) y fenol (c). 
 
Los clorofenoles con más de un átomo de cloro, herbicidas y fármacos, no pudieron 
degradarse en las 24 h de duración del ensayo de biodegradabilidad rápida. Esto 
sugiere que dichos compuestos no podrían eliminarse empleando métodos 
biológicos convencionales, incluso en concentraciones bajas, ya que 
permanecerían en el efluente en el caso de un reactor en continuo o se 
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acumularían en un reactor discontinuo, pudiendo alcanzar concentraciones 
superiores a la EC50, lo que desestabilizaría el sistema. Por ello, pese a que algunos 
de estos compuestos no resultaron significativamente inhibitorios, la única 
posibilidad de tratamiento biológico conllevaría previamente la aclimatación de la 
biomasa. 
2.3.3. Estudio de biodegradabilidad inherente de compuestos puros 
El test Zahn Wellens de biodegradabilidad inherente se llevó a cabo para todos los 
compuestos con resultado negativo en el ensayo de biodegradabilidad rápida, con 
la finalidad de determinar la posibilidad de aclimatación de la biomasa para llevar 
a cabo su tratamiento. La concentración inicial ensayada fue de 10 mg L-1 para los 
compuestos fenólicos policlorados y los fármacos estudiados, de 30 mg L-1 para 
diurón y atrazina y de 50 mg L-1 para los demás herbicidas. En el ensayo realizado 
con alacloro se observó la adsorción del herbicida a los difusores cerámicos 
empleados en la introducción de aire al sistema dentro de las 3 primeras horas  de 
experimentación, por lo que se llevó a cabo un nuevo montaje introduciendo el aire 
a través de un tubo metálico perforado. 
La Figura 2.8 recoge los resultados obtenidos para los herbicidas, en términos de 
conversión de sustrato (a) y COT (b). El 2,4-D y el MCPA mostraron una mayor 
biodegradabilidad inherente que los demás herbicidas estudiados, presentando un 
valor de conversión cercano al 100%. Sin embargo, la eliminación de COT fue 
diferente en ambos casos, resultando mucho mayor la alcanzada en el ensayo 
realizado con 2,4-D (79%). En el caso de los herbicidas que contenían nitrógeno en 
su composición (diurón, alacloro y atrazina), se obtuvieron valores de conversión 
en el intervalo del 20 al 30%, mientras que la eliminación de COT alcanzó el 10%. 
Lapertot et al. (2006a) estudiaron la biodegradabilidad de sustancias prioritarias 
mediante diferentes métodos, analizando, entre otros compuestos, diurón 
mediante el test Zahn-Wellens, alacloro según el método de respirometría 
manométrica y atrazina mediante el ensayo DBO28 o “Closed Bottle Test”, ambos 
recogidos en el método (OECD 301 1993). Según estos autores, se consiguió 
eliminar la atrazina por completo tras 28 días, pero diurón y alacloro no pudieron 
degradarse por causas de lisis celular e inhibición de la biomasa, respectivamente. 
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Fig. 2.8. Evolución de la conversión de compuesto (a) y COT (b)observada en el 
ensayo de biodegradabilidad inherente para los herbicidas. 
La Figura 2.9 recoge los resultados obtenidos, en términos de conversión de 
sustrato (a) y COT (b), para los demás compuestos estudiados que mostraron una 
respuesta positiva al test. Sólo dos clorofenoles presentaron biodegradabilidad 
inherente, el 24DCP, que se eliminó de forma moderadamente rápida con una 
conversión final de COT del 38%, y el 246TCP, en el que la curva de degradación 
mostró una clara tendencia de adaptación del microorganismo hasta alcanzar una 
degradación total de compuesto, aunque tan sólo se eliminó un 35% de COT. Los 
demás clorofenoles (35DCP y PCP) se mostraron refractarios a un tratamiento 
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biológico aerobio. La cafeína se eliminó por completo, y el atenolol en un 78%, 
alcanzándose una conversión de COT del 70 y 40%, respectivamente. La 
concentración de cafeína fue indetectable a los 18 días de ensayo, lo cual se acerca 
al valor de 22 días establecido en la literatura (BASF AG 2000). 







































Fig. 2.9. Evolución de la conversión de compuesto (a) y COT (b) observada en el 
ensayo de biodegradabilidad inherente para 24DCP, 246TCP, cafeína y atenolol. 
En la Tabla 2.8 se clasifican los compuestos estudiados en función de la inhibición 
que causan sobre fango activo como poco inhibitorios (PI) (EC50 > 1000 mg L-1), 
moderadamente inhibitorios (MI) (100 mg L-1 < EC50 < 1000 mg L-1), inhibitorios 
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(I) (10 mg L-1 < EC50 < 100 mg L-1) y extremadamente inhibitorios (EI) (EC50 < 10 
mg L-1), y de su biodegradabilidad para una concentración inferior a la EC50, como 
rápidamente biodegradables (RB), con biodegradabilidad inherente (BI) o no 
biodegradables (NB). 
Tabla 2.8. Clasificación de los compuestos estudiados. 
 Inhibición Biodegr.  Inhibición Biodegr. 
4CC MI RB 35DCP I NB 
4CP I RB 246TCP I BI 
24DCP I BI PCP I NB 
Fenol MI RB BQ EI - 
Catecol MI RB C-OL PI RB 
HQ EI - C-ONA PI RB 
Diurón I BI 2,4-D MI BI 
Alacloro MI BI MCPA MI BI 
Atrazina PI BI    
Atenolol MI BI Cafeína MI BI 
 
2.3.4. Estudio de inhibición y biodegradabilidad de mezclas de compuestos 
Los métodos respirométricos de inhibición y biodegradabilidad rápida utilizados 
en el análisis de compuestos individuales se emplearon también para la evaluación 
de mezclas sintéticas de productos de hidrodecloración catalítica de 4CP, con el 
objetivo de estudiar la posible ocurrencia de efectos sinérgicos o antagónicos 
cuando estos compuestos se encuentran formando parte de mezclas acuosas. Las 
disoluciones se prepararon de acuerdo con la composición de los efluentes 
obtenidos en el tratamiento de 100 mg L-1 de 4CP utilizando catalizadores de Pd y 
Rh soportados sobre alúmina y carbones activos de diferente procedencia (Diaz et 
al. 2009, Diaz et al. 2011). 
La inhibición de las mezclas sintéticas se evaluó determinando la IC50, definida 
como la dilución de la mezcla inicial capaz de provocar una disminución del 50% 
de la actividad del fango activo medida como VECO. El procedimiento para la 
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determinación de la IC50 fue el mismo que el utilizado en la ecuación 2.5, pero 
empleando el porcentaje de dilución de la muestra inicial en lugar de la 
concentración de compuesto como variable. Con el objetivo de llevar a cabo el 
menor número de determinaciones posibles, se utilizó el método de ajuste lineal, 
calculando el parámetro γ a partir de los valores de VECO obtenidos en cuatro 
diluciones diferentes de la mezcla inicial (30:100, 50:100, 75:100 y 95:100). Los 
resultados se expresaron en unidades de toxicidad (UT), calculándose a partir de 
los valores obtenidos de IC50, de acuerdo con la ecuación 2.8. 
@A = 10023 																																																																																																																																		(2.8) 
Los ensayos de biodegradabilidad rápida realizados con las mezclas de 
compuestos se prolongaron durante 70 h atendiendo al carácter recalcitrante de 
las muestras, analizándose evolución del COT y perfil respirométrico. 
La Figura 2.10 muestra los resultados de inhibición (UT) y biodegradabilidad 
(conversión de COT) obtenidos en los ensayos realizados para los efluentes 
sintéticos de hidrodecloración de 4CP, en función de su composición en 4CP, fenol, 
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Fig. 2.10. Valores de inhibición (UT) y biodegradabilidad (XCOT) obtenidos para las 
mezclas de productos de hidrodecloración de 4CP. 
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El incremento de la concentración de 4CP en la mezcla provocó, en general, un 
aumento de su efecto inhibitorio y una disminución de su biodegradabilidad. Estos 
resultados concuerdan con los obtenidos para compuestos individuales, ya que el 
4CP fue el componente de la mezcla que presentó la EC50 más baja. La muestra 
compuesta principalmente por C-OL, si bien resultó ser la menos inhibitoria para la 
biomasa, fue la menos biodegradable, debido a que el fenol, que en los ensayos 
individuales mostró una mayor biodegradabilidad que el C-OL, estuvo presente en 
mayor proporción en el resto de efluentes analizados. 
La Figura 2.11 muestra la relación entre la inhibición determinada 
experimentalmente para las mezclas de compuestos y la UT teórica calculada a 
partir de la suma de la inhibición causada de manera individual por los 
componentes de la mezcla, calculada según la ecuación 2.9. Puede apreciarse cierta 
relación entre ambas variables, ya que los valores de UT más altos determinados 
experimentalmente se correspondieron con una mayor inhibición teórica. Sin 
embargo, los valores calculados a partir de la suma de las EC50 individuales fueron 
en torno a tres veces menores que los hallados experimentalmente, lo cual indica la 
existencia de efectos sinérgicos cuando estos compuestos se encuentran formando 
mezclas. Este tipo de respuesta, bien sea en forma de interacciones sinérgicas o 
antagónicas, ha sido observada con anterioridad (Nirmalakhandan et al. 1994, 
Fernandez-Alba et al. 2002) y pone de manifiesto que, aunque la información 
proporcionada por el efecto inhibitorio de los compuestos individuales es válida a 
efectos comparativos, el impacto real de un agua residual sobre el sistema 
biológico de una EDAR debe determinarse evaluando la inhibición sobre la 
biomasa con el propio agua residual. Por ello, el desarrollo de métodos sencillos y 
rápidos para el análisis in situ, como los empleados en el presente estudio, resulta 
de gran interés para la mejora de los procesos biológicos en el tratamiento de 
aguas residuales industriales. 
@A<óCDE= =F D23D 																																																																																																														(2.9) 
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Fig. 2.11. Relación entre la UT medida experimentalmente y la esperada a partir 
de la suma de los valores de EC50 de los compuestos de la mezcla. 
Los respirogramas obtenidos en los ensayos de biodegradabilidad rápida 
permitieron estudiar la actividad de la biomasa durante el proceso de degradación 
biológica de las diferentes mezclas de compuestos. La Figura 2.12 muestra la 
evolución de la VECO para dos disoluciones con diferente composición, una 
formada principalmente por fenol y C-ONA (mezcla 4) y otra con C-OL como 
componente mayoritario (mezcla 7). En el primer caso, pudo observarse un 
aumento progresivo de la VECO durante las 30 primeras horas, reflejo del consumo 
de fenol, apareciendo un segundo pico menos pronunciado a las 60 h debido a la 
degradación de C-ONA. El consumo preferente de fenol frente a C-ONA sugiere que 
en estas condiciones su degradación aporta más energía a los microorganismos, 
dando lugar al crecimiento diáuxico de la biomasa. En el ensayo realizado con el 
efluente compuesto principalmente por C-OL, el consumo de sustrato resultó más 
lento, dándose valores de VECO más bajos. Por lo tanto, de nuevo pudo apreciarse 
que, en estas concentraciones, el fenol se degrada a una mayor velocidad que C-OL 
y C-ONA, por lo que en el tratamiento de 4CP mediante hidrodecloración deberían 
utilizarse catalizadores con selectividad hacia fenol, en contradicción con los 
criterios de ecotoxicidad, que sugieren selectividad hacia C-OL como producto 
principal (Calvo et al. 2004, Diaz et al. 2008), siempre que los efluentes vayan a ser 
objeto de tratamiento biológico. 
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Fig. 2.12. Evolución de la VECO obtenida en los ensayos de biodegradabilidad 
realizados con productos de hidrodecloración de 4CP en distinta concentración, 
correspondientes a las mezclas 4 (color verde) y 7 (color cian). 
2.4. Conclusiones 
El estudio de inhibición y biodegradabilidad mediante respirometría permitió 
determinar la viabilidad de la eliminación de compuestos xenobióticos mediante 
un sistema de tratamiento biológico a través de métodos que por su sencillez, 
reproducibilidad y rapidez podrían emplearse para la evaluación in situ del 
impacto de un agua residual sobre el reactor biológico de una EDAR. 
En concentraciones por debajo de su EC50, 4CC, 4CP, fenol, catecol, C-OL y C-ONA 
podrían eliminarse empleando un tratamiento convencional de fangos activos. Los 
herbicidas y fármacos estudiados, 24DCP y 246TCP podrían a su vez degradarse en 
un sistema biológico empleando biomasa aclimatada. El tratamiento biológico 
aerobio resultó inviable en ausencia de un tratamiento previo que reduzca la 
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El fenol es la unidad estructural básica de numerosos compuestos químicos, por lo 
que representa uno de los contaminantes más importantes en aguas residuales 
industriales de diferente procedencia, desde refinerías a industrias farmacéuticas, 
fábricas de pintura y barnices, entre otros (Kumar et al. 2005). Se han estudiado 
una gran variedad de tratamientos para la eliminación de fenol y sus derivados de 
aguas residuales, pudiendo clasificarse en métodos no destructivos y métodos 
destructivos. Entre los métodos no destructivos destaca la adsorción, 
especialmente empleando carbón activo (Dabrowski et al. 2005), que además 
permite su recuperación posterior. Los métodos destructivos más utilizados para 
el tratamiento de fenol son la oxidación húmeda y su versión catalítica (Joglekar et 
al. 1991, Suarez-Ojeda et al. 2005), los procesos de oxidación avanzada como 
ozonización, Fenton o foto-Fenton (Esplugas et al. 2002), los tratamientos 
biológicos (Buitron et al. 1998) y la hidrogenación catalítica. Ésta última suele 
utilizarse no sólo para la transformación de fenol en compuestos más inocuos 
(Diaz et al. 2007), sino también para la producción de derivados hidrogenados, 
como ciclohexanol y ciclohexanona (Talukdar et al. 1993, Neri et al. 1994), para su 
utilización en procesos industriales como la síntesis de nylon. 
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La eliminación de compuestos fenólicos empleando sistemas biológicos suele ser la 
opción más económica y, además, conlleva un menor impacto ambiental frente al 
uso de procesos fisicoquímicos. Sin embargo, los tratamientos biológicos pueden 
resultar demasiado lentos en ciertas ocasiones, cuando se tratan de degradar 
sustancias refractarias, e incluso inhibitorias, si se encuentran en concentraciones 
elevadas. El empleo de biomasa aclimatada permite mitigar estas desventajas, 
aumentando considerablemente la eficacia del tratamiento (Buitron et al. 1995). La 
optimización del proceso biológico pasa por el estudio de la cinética de 
degradación microbiana para conocer las condiciones más favorables en las que 
llevar a cabo el tratamiento, evitando en la medida de lo posible la inhibición del 
metabolismo microbiano. 
En la literatura existen numerosos trabajos centrados en el estudio de la 
degradación microbiana de fenol (Yang et al. 1975, Marrot et al. 2006, Nair et al. 
2008) y evaluar su cinética de biotransformación (Agarry et al. 2008). La 
degradación biológica de sus principales productos de hidrogenación catalítica, 
ciclohexanol y ciclohexanona, se ha estudiado en menor medida (Babu et al. 1999, 
Iwaki et al. 2003) y su cinética aún no ha sido descrita. La mayoría de los estudios 
cinéticos de degradación biológica de fenol se basan en el análisis conjunto del 
crecimiento microbiano y la disminución de la concentración de sustrato 
utilizando cepas puras, generalmente bacterias del género Pseudomonas (Goudar 
et al. 2000, Monteiro et al. 2000, Reardon et al. 2000, Kumar et al. 2005, Oboirien 
et al. 2005). La cinética de degradación biológica de fenol también se ha estudiado 
empleando fangos activos (Nuhoglu et al. 2005), aunque sólo algunos autores han 
utilizado técnicas respirométricas para determinar los parámetros cinéticos 
(Orupold et al. 2001, Tomei et al. 2004, Contreras et al. 2008). 
La respirometría permite utilizar el consumo de oxígeno como parámetro de 
descripción del crecimiento de la biomasa o la degradación de sustrato (Gaudy et 
al. 1989), ya que consumo de oxígeno y energía metabólica son conceptos 
directamente relacionados en sistemas biológicos aerobios (Gaudy et al. 1988). 
Este hecho ofrece la posibilidad de utilizar modelos de crecimiento de biomasa en 
el ajuste de datos respirométricos. El empleo de técnicas respirométricas permite 
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obtener coeficientes cinéticos como la velocidad máxima de crecimiento (Kappeler 
et al. 1992), la velocidad de consumo endógena (Avcioglu et al. 1998) o el 
rendimiento biomasa/sustrato (Dircks et al. 1999) de manera rápida y sencilla en 
comparación con el análisis de la concentración de sustrato o el crecimiento de 
biomasa, puesto que el proceso puede automatizarse y no necesita toma de 
muestra. 
En el presente capítulo se evalúa el uso de la respirometría para el estudio de la 
cinética de degradación y el rendimiento biomasa/sustrato de fenol, ciclohexanol y 
ciclohexanona, utilizando como compuesto de referencia acetato sódico y un fango 
activo previamente aclimatado. Los ensayos se realizaron a diferentes 
temperaturas para estudiar la influencia de dicha variable sobre la degradación 
biológica. 
 
3.2. Materiales y métodos 
3.2.1. Reactores secuenciales discontinuos 
La aclimatación y mantenimiento de la biomasa empleada en los ensayos 
respirométricos se llevó a cabo en reactores secuenciales discontinuos de 5 L 
construidos en polimetacrilato de metilo, aereados mediante compresores y 
difusores mecánicos y agitados mecánicamente mediante rotores tipo hélice. Los 
reactores operaron a temperatura ambiente, con un tiempo de retención 
hidráulico (tRH) de 5 días y un tiempo de retención celular (tRC) de 15 días. La 
alimentación y extracción de influente y efluente, así como la adición de NaOH 12 
M para controlar el pH, se realizó utilizando bombas peristálticas (Seko PR4). La 
concentración de biomasa se mantuvo entre 3 y 4 g SSV L-1. 
Los SBR operaron en secuencias de 8 h, con las siguientes cuatro etapas: llenado 
anóxico (0,5 h), reacción aerobia (6 h), sedimentación (1 h) y vaciado (0,5 h). Los 
reactores operaron ininterrumpidamente gracias a la automatización de los 
diferentes componentes mediante el empleo de programadores con temporizador 
(Bricolux). 
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El fango activo utilizado como inóculo se obtuvo a partir de una mezcla de lodos 
procedentes de los reactores biológicos de dos plantas de tratamiento de aguas 
residuales industriales (RECASA y Wyeth Pharma), y de la EDAR de Alcalá de 
Henares (Madrid). 
3.2.3. Aclimatación del lodo 
La aclimatación de la biomasa se llevó a cabo para cada uno de los compuestos 
estudiados, introduciéndolos en el reactor como única fuente de carbono y energía 
previamente a su empleo en los ensayos respirométricos. En el caso del acetato 
sódico (AcNa), el fango activo se mantuvo con la misma concentración de sustrato 
(300 mg L-1 en el interior del reactor) desde la puesta en marcha del reactor, 
puesto que no precisó de un período de aclimatación. En los demás compuestos, se 
empleó una estrategia de aclimatación, que consistió en el aumento progresivo de 
la concentración de fenol y ciclohexanol (C-OL) y ciclohexanona (C-ONA) hasta 
alcanzar 300 mg L-1. 
El influente se preparó disolviendo cada uno de los compuestos (AcNa, fenol, C-OL 
y C-ONA) en agua destilada, a la que se añadió una fuente de nitrógeno, fósforo y 
diversos micronutrientes (CaCl2, FeCl3, KCl y MgSO4), empleando una proporción 
másica DQO:N:P:micronutrientes de 100:5:1:0,05. 
3.2.4. Ensayos cinéticos 
Los ensayos cinéticos se llevaron a cabo empleando un respirómetro discontinuo 
de tipo LSS, cuya composición y funcionamiento se detallaron en el capítulo II 
(apartado 2.2.3). 
El estudio cinético mediante respirometría se basó en la determinación del perfil 
de velocidad específica de consumo de oxígeno (VECO) al añadir concentraciones 
crecientes de sustrato (de 5 a 300 mg L-1) a diferentes temperaturas (de 15 a 
35oC). La concentración de biomasa se fijó en 650 mg SSV L-1, cuantificada 
utilizando el procedimiento estándar (APHA 1992), para evitar que el consumo de 
oxígeno debido a la actividad microbiana sobrepasara la velocidad de transferencia 
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de oxígeno a la disolución. Se añadió un medio nutritivo, tampón fosfato y N-
aliltiourea como inhibidor de la nitrificación a la disolución de partida, de acuerdo 
con lo establecido en el método estandarizado de determinación de la Demanda 
Biológica de Oxígeno (DBO5) (APHA 1992). 
Los experimentos comenzaron con el registro de la VECO endógena (en ausencia 
de sustrato), que se consideró constante a lo largo de la duración del ensayo y se 
utilizó para la corrección de los valores de VECO medidos al añadir el pulso de 
sustrato, obteniéndose la VECO exógena. Los parámetros cinéticos se 
determinaron a partir de los datos obtenidos de VECO exógena de acuerdo con el 
procedimiento descrito por Tomei et al. (2004), basado en el empleo de modelos 
de crecimiento de biomasa para el ajuste de datos respirométricos. 
La relación entre la concentración de sustrato y la velocidad de crecimiento de los 
microorganismos se estableció mediante la ecuación de Monod (ecuación 3.1), 
donde µmax es la velocidad máxima de crecimiento del microorganismo, S es la 
concentración de sustrato y KS es la constante de saturación de Monod, que 
representa la concentración de sustrato para la cual la velocidad de crecimiento 





La Figura 3.1 muestra la influencia de la concentración de sustrato sobre la 
velocidad de crecimiento de los microorganismos. En ausencia de inhibición, la 
velocidad específica de crecimiento aumenta con la concentración de sustrato 
hasta llegar a un valor máximo constante. Cuando el sustrato es inhibitorio, la 
velocidad específica de crecimiento aumenta con la concentración de sustrato 
hasta alcanzar un umbral por encima del cual una mayor concentración de sustrato 
disminuye la velocidad de crecimiento (Garcia 1999). Este tipo de cinética puede 
describirse mediante el modelo de Haldane (ecuación 3.2), que introduce un nuevo 
parámetro a la ecuación de Monod, Ki, conocida como constante de inhibición. 
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Fig. 3.1. Crecimiento microbiano en presencia de un sustrato inhibitorio y no 
inhibitorio. 
La utilización de datos respirométricos para la estimación de la cinética de 
biodegradación es posible debido a que la degradación de sustrato, el crecimiento 
de la biomasa y el consumo de oxígeno están estequiométricamente ligados a 
través de la ecuación 3.3 (Gaudy et al. 1988, Smets et al. 1996), donde YXS es el 
rendimiento biomasa/sustrato, rS la velocidad de consumo del sustrato y µ la 








Utilizando la relación entre el crecimiento de biomasa y el consumo de oxígeno, y 
asumiendo que la concentración de biomasa permanece constante a lo largo del 
experimento, se pueden obtener las ecuaciones de los modelos de Monod y 
Haldane adaptadas para llevar a cabo el ajuste de datos respirométricos 
(ecuaciones 3.4 y 3.5, respectivamente). La representación de los valores 
obtenidos de VECO inicial para cada concentración de sustrato empleada permite 
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obtener los parámetros cinéticos VECOmax, KS y Ki empleando ambas ecuaciones en 































El rendimiento biomasa/sustrato se determinó de acuerdo con el procedimiento 
descrito por Dircks et al. (1999), que consiste en el cálculo del consumo acumulado 
de oxígeno (CAO) a partir de la integración de la curva de VECO frente al tiempo. La 
representación de los datos de CAO exógeno para cada concentración inicial de 
sustrato permite obtener el valor de YXS a través de un ajuste lineal (ecuación 3.6): 
 = (1 − )																																																																																																																(3.6) 
3.2.5. Métodos analíticos 
La cuantificación de fenol, C-OL y C-ONA se llevó a cabo mediante cromatografía de 
gases con detector de ionización de llama (GC/FID, Varian) utilizando el método 
recogido en el apartado 2.2.9 del capítulo II. 
 
3.3. Resultados y discusión 
3.3.1. Cinética de la degradación biológica de fenol, ciclohexanol y 
ciclohexanona 
Los respirogramas obtenidos empleando concentraciones crecientes de los 
compuestos estudiados a las diferentes temperaturas ensayadas se recogen en el 
Anexo II. La Figura 3.2 muestra la evolución de la VECO observada para diferentes 
concentraciones de AcNa (a), fenol (b), C-OL (c) y C-ONA (d) a una temperatura de 
20oC. A bajas concentraciones de sustrato o en ausencia de inhibición, la VECO 
tomó su valor máximo inmediatamente después de ponerse en contacto el sustrato 
con la biomasa. Una vez consumida la fuente de carbono, la VECO disminuyó, 
III. Estudio de la cinética de degradación biológica de fenol, ciclohexanol y 
ciclohexanona mediante respirometría 
 
Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 
su acoplamiento con procesos de oxidación avanzada  
86 
 
volviendo a tomar valores basales correspondientes al metabolismo endógeno. En 
el caso de fenol, C-OL y C-ONA (Figura 3.2 b-d), una concentración de 200 mg L-1 
resultó inhibitoria, apreciándose en el respirograma una pendiente ascendente 
debida al aumento de VECO producido por la disminución de la concentración de 
sustrato en el medio de reacción. En el respirograma obtenido para C-OL y en 
menor medida en el de C-ONA, apareció un segundo pico después de haberse 
alcanzado la VECOmax, indicando la degradación de intermedios metabólicos. 
 






























































































Fig. 3.2. Respirogramas obtenidos para AcNa (a), fenol (b), C-OL (c) y C-ONA (d) 
para concentraciones de sustrato de 5, 20 y 200 mg L-1 a 20oC. 
La evolución de la velocidad de consumo de oxígeno y la degradación de sustrato 
se estudió empleando una concentración inicial de compuesto de 200 mg L-1 a una 
temperatura de 30oC. Los resultados obtenidos para fenol, C-OL y C-ONA se 
muestran en la Figura 3.3. En el ensayo realizado con fenol (Figura 3.3.a) no se 
observó fase de latencia, a diferencia de los experimentos realizados con fango 
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activo no aclimatado (capítulo II). Sin embargo, la degradación de sustrato mostró 
un claro perfil inhibitorio, con un aumento de la velocidad conforme disminuyó la 
concentración de fenol en el medio de reacción, alcanzándose la VECOmax una vez 
se encontró por debajo de los 50 mg L-1. La velocidad de degradación fue mayor en 
el ensayo realizado con C-OL (Figura 3.3.b), alcanzándose los valores más altos de 
VECO a pesar de que el perfil mostró una tendencia inhibitoria. Se detectaron en 
torno a 12 mg L-1 de C-ONA tras 1 h de ensayo, que no se eliminaron por completo 
hasta que la concentración de C-OL en el medio de reacción fue indetectable, 
correspodiéndose con el segundo pico de VECO observado en el respirograma. En 
la literatura existen referencias acerca de la aparición de C-ONA como intermedio 
de la transformación de C-OL en la ruta metabólica de degradación de ciclohexano 
por Acinetobacter (Cheng et al. 2000) y Rhodococcus (Yi et al. 2011).  

































































































Fig. 3.3. Evolución de la VECO y concentración de sustrato e intermedios 
metabólicos detectados para una concentración inicial de 200 mg L-1 de fenol (a), 
C-OL (b) y C-ONA (c) a 30oC. 
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En la Figura 3.3.c, tanto el perfil respirométrico como la evolución de la 
concentración de C-ONA mostraron una inhibición casi inexistente de la biomasa 
en las condiciones de ensayo. El compuesto se eliminó en un 80% tras la primera 
hora, sin embargo, los valores de VECO alcanzados no resultaron 
significativamente elevados en comparación con los obtenidos en los ensayos 
realizados con los otros dos compuestos. Este hecho implica que la desaparición 
inicial de C-ONA fue debida a su transformación en intermedios metabólicos no 
identificados, que se degradaron posteriormente, manteniéndose la actividad de 
los microorganismos hasta las 6 h de ensayo pese a que el compuesto inicial no se 
detectó después de 4 h. 
Los valores iniciales de VECO (VECOi) obtenidos a partir del perfil respirométrico 
se representaron para cada una de las concentraciones de sustrato a cada 
temperatura ensayada. La Figura 3.4 muestra la representación de los resultados 
obtenidos para fenol, C-OL y C-ONA a 30oC.  
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Fig. 3.4. Valores de VECO inicial obtenidos para cada concentración de sustrato a 
30oC y ajuste de los datos respirométricos al modelo de Haldane. 
La evolución de los valores de VECOi con la concentración de sustrato mostró una 
tendencia característica de inhibición, disminuyendo con la concentración de 
sustrato a partir de un valor determinado. Los valores más elevados de VECOi se 
obtuvieron en los ensayos realizados con concentraciones intermedias de fenol. Sin 
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embargo, el aumento de la dosis de sustrato originó un fuerte efecto inhibitorio en 
la biomasa, significativamente superior al observado para C-OL y C-ONA. Los 
resultados se ajustaron a un modelo de crecimiento de biomasa en presencia de 
sustrato inhibitorio para la obtención de los parámetros cinéticos, seleccionándose 
el modelo de Haldane debido a su simplicidad matemática. 
Los resultados de los ajustes realizados se recogen en la Tabla 3.1. A partir de los 
parámetros estadísticos obtenidos se comprobó que el modelo de Haldane se 
ajustó adecuadamente a los datos respirométricos obtenidos para fenol, C-OL y C-
ONA. Los datos experimentales obtenidos con el sustrato de referencia se 
ajustaron adecuadamente al modelo de Monod. 




(mg O2 g-1 SSV h-1) 
KS 
(mg DQO L-1) 
Ki 
(mg DQO L-1) 
R2 
AcNa 
20 31,54 0,48 - 0,984 
30 61,13 3,53 - 0,981 
Fenol 
15 91,25 9,88 33,12 0,998 
20 131,64 12,58 68,56 0,998 
25 135,80 10,15 67,67 0,991 
30 177,37 10,06 106,40 0,991 
35 98,95 3,66 165,69 0,998 
Ciclohexanol 
15 46,14 9,10 99,12 0,999 
20 63,80 3,72 198,22 0,975 
25 68,06 7,15 337,56 0,969 
30 76,61 10,69 407,48 0,978 
35 81,48 4,76 881,16 0,976 
Ciclohexanona 
15 24,70 2,12 343,76 0,999 
20 42,97 6,83 1320,72 0,993 
25 44,12 3,76 1887,20 0,996 
30 48,59 2,26 2163,31 0,996 
35 70,77 0,55 3670,93 0,999 
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El aumento de la temperatura en el intervalo ensayado originó un aumento del 
valor de VECOmax, por lo que el tratamiento de los compuestos estudiados se ve 
favorecido a la temperatura más elevada ensayada, lográndose una mayor 
velocidad de degradación. En el caso del fenol, el aumento de la temperatura de 30 
a 35oC ocasionó, sin embargo, una disminución de la velocidad máxima de 
consumo de oxígeno. El efecto inhibitorio disminuyó con la temperatura, 
favoreciendo a su vez la degradación biológica. El fenol resultó ser el compuesto 
más inhibitorio, mientras que los resultados obtenidos para la C-ONA mostraron 
un escaso efecto de inhibición por sustrato, especialmente a las temperaturas más 
elevadas. Sin embargo, el empleo del modelo de Monod proporcionó valores de los 
parámetros de ajuste menos satisfactorios que los obtenidos con el modelo de 
Haldane. Los valores obtenidos de KS se encontraron en torno a 10, 7 y 3 mg DQO 
L-1 para fenol, C-OL y C-ONA respectivamente, aunque el intervalo de variabilidad 
fue bastante amplio. 
Las Tablas 3.2 y 3.3 recogen los parámetros cinéticos de la degradación aerobia de 
fenol publicados en la literatura. A pesar de que la cinética de degradación 
biológica de este compuesto se ha estudiado ampliamente, el empleo de técnicas 
respirométricas para la obtención de los parámetros cinéticos se encuentra poco 
extendido. Además, las condiciones en las que se llevan a cabo los ensayos, 
determinantes en los resultados obtenidos, no se encuentran estandarizadas, por 
lo que la variabilidad en los valores de los parámetros cinéticos es significativa.  
Orupold et al. (2001) y Lepik et al. (2011) emplearon concentraciones iniciales de 
sustrato inferiores a 10 mg L-1, por lo que los resultados obtenidos por ambos 
autores se corresponden con una cinética de degradación de fenol en ausencia de 
inhibición (Tabla 3.2). Contreras et al. (2008) llevaron a cabo estudios 
respirométricos de degradación de fenol empleando concentraciones iniciales de 
sustrato hasta 4000 mg L-1. Sin embargo, los valores de velocidad máxima de 
consumo de oxígeno aportados no están referidos a la concentración de biomasa 
empleada, por lo que no puede establecerse una comparación con los resultados de 
VECOmax obtenidos en el presente trabajo. 
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Tabla 3.2. Valores de los parámetros cinéticos obtenidos mediante respirometría 






(mg O2 h-1) 
KS 
(mg DQO L-1) 
Ki 
(mg DQO L-1) 
Referencias 
20 5 8,4* 0,3 - Lepik et al. 2011 
- 10 52,2-128,0 1,9-3,8 - Orupold et al. 2001 
30 4000 146,0 33,4 453 Contreras et al. 2008 
* VECOmax (mg O2 g-1 SSV h-1) 
Tabla 3.3. Valores de los parámetros cinéticos para la degradación biológica de 








(mg DQO L-1) 
Ki 
(mg DQO L-1) 
Referencias 
Fangos activos 
15 40 0,258 9,3 517 Buitron et al., 1998 
30 500 0,359 72,4 870 Kumaran et al. 1997 
30 500 0,418 70,0 882 Livingston et al. 1989 
28 900 0,260 60,5 412 Palowsky et al.1973 
30 1300 0,251 26,2 829 Goudar et al. 2000 
25 1450 0,143 208,4 256 Nuhoglu et al. 2005 
25 2000 0,177 174,0 250 Rozich et al. 1985 
Pseudomonas sp. 
26 100 0,436 14,8 129 Monteiro et al. 2000 
21 170 0,325 19,5 405 Okaygun et al. 1992 
10 200 0,119 5,27 377 Kotturi et al. 1991 
25 400 0,569 44,2 237 Seker et al. 1997 
30 500 0,567 5,7 253 Yang et al. 1975 
30 1000 0,305 86,6 309 Kumar et al. 2005 
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El estudio de la biodegradación de fenol se ha llevado a cabo principalmente 
mediante el análisis del crecimiento de biomasa, empleando fangos activos o bien 
cepas puras de Pseudomonas putida (Tabla 3.3) por ser la especie predominante en 
los sistemas biológicos aclimatados a fenol (Saravanan et al. 2008). Tanto en el 
caso de emplear fango activo como P. putida, la velocidad máxima de crecimiento 
de biomasa presentó una fuerte dependencia con la concentración inicial de fenol 
empleada, obteniéndose valores crecientes hasta 500 mg L-1, y disminuyendo por 
encima de dicha dosis de sustrato. La temperatura también resultó ser un factor 
determinante sobre µmax, observándose valores significativamente menores al 
llevar a cabo los ensayos por debajo del intervalo de 25-30oC.  
El empleo de P. putida permitió obtener una mayor afinidad por el sustrato, 
aunque la degradación de fenol presentó un mayor efecto inhibitorio, gracias a la 
flexibilidad que aporta el empleo de comunidades mixtas frente a cepas puras. Los 
valores de KS y Ki presentaron una amplia variabilidad, especialmente los 
obtenidos empleando fangos activos, ya que, pese a emplearse biomasa aclimatada, 
las diferentes condiciones en las que se llevó a cabo la aclimatación (concentración 
de fenol, empleo de cosustratos) influyeron de manera determinante en el 
comportamiento del fango activo (Moreno et al. 2004). A pesar de la variabilidad 
de los resultados publicados, el empleo de concentraciones iniciales de sustrato 
hasta 500 mg L-1 y una temperatura de 30oC favorecen la degradación biológica de 
fenol. 
3.3.2. Rendimiento biomasa/sustrato 
Los valores de VECO obtenidos mediante respirometría se utilizaron, además, para 
evaluar el rendimiento biomasa/sustrato. La Figura 3.5 muestra los valores 
obtenidos de consumo acumulado de oxígeno exógeno (CAOex) para cada 
concentración inicial de sustrato a una temperatura de 30oC, así como el ajuste 
lineal realizado a partir de la representación de dichos datos.  
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Fig. 3.5. Evolución del consumo acumulado de oxígeno en función de la 
concentración inicial de sustrato a 30oC. 
Los valores del coeficiente YXS obtenidos para cada compuesto a las diferentes 
temperaturas ensayadas se recogen en la Tabla 3.4, junto con los parámetros de 
ajuste. El aumento de la temperatura hasta 30oC originó un aumento significativo 
del rendimiento biomasa/sustrato. Para una misma temperatura, el coeficiente YXS 
presentó el valor más bajo para el fenol, mientras que en el caso de la C-ONA se 
llegó a alcanzar un valor superior incluso al obtenido para el AcNa. 
Tabla 3.4. Valores del rendimiento biomasa/sustrato para fenol, C-OL y C-ONA a 
diferentes temperaturas. 
T (oC) 
AcNa Fenol Ciclohexanol Ciclohexanona 
YXS R2 YXS R2 YXS R2 YXS R2 
15   0,48 0,998 0,58 0,993 0,58 0,998 
20 0,68 0,998 0,50 0,999 0,57 0,999 0,59 0,999 
25   0,55 0,998 0,56 0,995 0,69 0,995 
30 0,73 0,999 0,58 0,993 0,71 0,999 0,75 0,998 
35   0,58 0,996 0,64 0,999 0,66 0,997 
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Los valores de rendimiento biomasa/sustrato obtenidos para fenol en el presente 
trabajo se encontraron en concordancia con los publicados en la literatura para 
fangos activos, que se encuentran entre 0,48 (Kumaran et al. 1997) y 0,60 
(Nuhoglu et al. 2005). Diferentes autores han estudiado la influencia de la 
concentración inicial de fenol sobre el coeficiente YXS para P. putida, obteniendo 
valores entre 0,94 y 0,43 para concentraciones iniciales de fenol de 25 a 800 mg L-1 
(Wang et al. 1999) y en el intervalo de 0,80 a 0,52 al emplear de 54 a 700 mg L-1 
(Reardon et al. 2000). 
 
3.4. Conclusiones 
El estudio respirométrico de la cinética de degradación biológica de fenol, C-OL y 
C-ONA mostró que el fenol se degrada a una mayor velocidad que sus derivados 
hidrogenados, aunque se trata del compuesto más inhibitorio para la biomasa y 
presenta un menor rendimiento biomasa/sustrato. En general, el aumento de la 
temperatura permitió un aumento de la VECOmax y el YXS, retrasando la aparición 
de efectos inhibitorios al emplear concentraciones iniciales de sustrato elevadas. 
Los ensayos realizados con C-ONA a las temperaturas más altas mostraron una 
inhibición de la biomasa notablemente baja, incluso empleando concentraciones 
elevdas. Aunque los tres compuestos estudiados pueden eliminarse de las aguas 
residuales en una concentración del orden de 300 mg L-1 empleando un 
tratamiento biológico con biomasa aclimatada, puede ser recomendable llevar a 
cabo un tratamiento previo mediante hidrogenación para transformar el fenol a C-
OL y C-ONA, que, al ser menos inhibitorios para la biomasa aclimatada, facilitarían 
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En la naturaleza existe una gran variedad de compuestos orgánicos que, por sus 
características, pueden degradarse a través de diferentes procesos, químicos, 
fotoquímicos o biológicos. La introducción por parte del hombre de compuestos de 
síntesis cuya estructura química en la naturaleza es poco frecuente o inexistente, 
denominados xenobióticos, ha generado problemas de contaminación debido a 
que, dada su estructura inusual, algunos de estos compuestos pueden llegan a 
persistir en la biosfera durante largos períodos de tiempo, siendo recalcitrantes a 
la biodegradación. La razón fundamental de que muchos de estos compuestos 
sintéticos no sean fácilmente biodegradables radica en la gran estabilidad de su 
estructura química, e incluso aquellos que tienen estructuras similares a las 
naturales pueden sufrir modificaciones que los hacen muy estables (Kolpin et al. 
2000, Quintana et al. 2005). 
A pesar de la complejidad de su estructura química, algunos xenobióticos pueden 
ser degradados por determinados microorganismos (Horvath 1972). Cuando una 
población microbiana se pone en contacto por primera vez con un xenobiótico, 
tiene lugar un determinado período de inducción o ajuste bioquímico, en un 
proceso conocido como aclimatación, tras el cual el compuesto puede degradarse 
(Buitron et al. 1996, Mangat et al. 1999, Chong et al. 2007). La aclimatación de la 
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biomasa en un reactor biológico puede explicarse a partir de la selección natural 
de microorganismos especializados (Wiggings et al. 1987, Hu et al. 1998), lo cual se 
puede facilitar mediante el empleo de condiciones de operación que favorezcan el 
desarrollo de los microorganismos capaces de degradar el compuesto a tratar 
(Martin-Hernandez et al. 2009). 
La duración de la fase de aclimatación puede variar de horas a semanas e incluso 
meses. Por lo general, cuando el proceso de aclimatación implica la presencia de 
enzimas inducidas, ocurre en períodos relativamente cortos, de minutos a días, 
pero cambios más significativos, como la modificación de la estructura de las 
enzimas o la aparición de mutantes, suelen conllevar mucho más tiempo (Buitron 
et al. 1995). La duración de la etapa de aclimatación no sólo depende del 
compuesto a tratar, sino también de la cantidad y origen del inóculo (Moreno et al. 
2004), ya que la diversidad de la población microbiana del fango activo, que facilita 
la posibilidad de aclimatación, varía con la composición del medio con el que ha 
estado en contacto con anterioridad. Las condiciones en las que tiene lugar el 
proceso también afectan a la duración del período de aclimatación. Por ejemplo, la 
presencia de sustratos biogénicos, que pueden proporcionar un mayor crecimiento 
y energía, puede dar lugar a un crecimiento diáuxico si se consume 
preferentemente el sustrato biogénico (Lendenmann et al. 1996), o bien facilitar la 
posibilidad de que la comunidad microbiana sea capaz de degradar un compuesto 
estructuralmente similar (Hess et al. 1990, Chong et al. 2012). 
El presente capítulo se centra en el estudio de la degradación biológica de 
compuestos xenobióticos empleados como herbicidas en la agricultura. La limitada 
biodegradabilidad de estos compuestos implica su presencia en los efluentes de 
plantas de tratamiento de aguas residuales de todo el mundo, detectándose en 
torno a 20 ng L-1 de 2,4-D y 100 ng L-1 de MCPA en Suiza (Ollers et al. 2001); 
diurón, 2,4-D y MCPA en concentraciones de 0,05 a 1,95 µg L-1 en Japón (Hu et al. 
1999) y hasta 10,6 µg L-1 de MCPA en Alemania (Peschka et al. 2005). En España se 
detectaron, entre otros contaminantes emergentes, atenolol (2,4 µg L-1), cafeína 
(1,6 µg L-1) y diurón (81 ng L-1) en el efluente de tratamiento de la EDAR de Alcalá 
de Henares (Madrid) (Rosal et al. 2010). 
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El estudio de procesos biológicos avanzados destinados a evitar o disminuir la 
presencia de compuestos emergentes en los efluentes de tratamiento de aguas 
residuales se ha extendido significativamente en los últimos años. En este contexto, 
los reactores secuenciales discontinuos (SBR) han experimentado un auge 
importante a nivel mundial en los últimos años en el tratamiento de efluentes 
industriales procedentes del sector alimentario (Mace et al. 2002), refinerías (Lee 
et al. 2004), papeleras (LeBlanc 1998) o lixiviados de vertederos (Kliumiuk et al. 
2006), entre otros. Entre las ventajas que ofrece este tipo de reactores destaca su 
facilidad y flexibilidad de operación (Wilderer et al. 2001) y, además, permiten 
emplear condiciones aerobias y anóxicas a lo largo del ciclo de operación, lo que 
les confiere una importante capacidad de eliminación de nutrientes (Lee et al. 
2001). Sin embargo, los SBR también cuentan con desventajas, entre las que 
destacan el envejecimiento de los lodos, el bulking (o esponjamiento de fangos), o 
el foaming (elevada espumosidad superficial), que ocasionan la pérdida de 
biomasa del reactor. 
Los reactores biológicos de membrana (MBR) se presentan como una atractiva 
alternativa, ya que permiten una elevada retención de partículas y 
microorganismos en comparación con los sistemas convencionales de fangos 
activos y los SBR, lo que proporciona una alta calidad al efluente obtenido (vanDijk 
et al. 1997, Jeffrey et al. 1998). Además, pueden operar con un elevado tiempo de 
residencia celular y una alta concentración de biomasa, lo que facilita el proceso de 
aclimatación de los microorganismos (Ghyoot et al. 2000, Wei et al. 2003). Sin 
embargo, al tratarse de sistemas continuos, existen dificultades operacionales para 
llevar a cabo el tratamiento de aguas residuales industriales, ya que se pueden 
producir variaciones en caudal, concentración y temperatura. El ensuciamiento de 
la membrana (fouling) es el principal problema al que se enfrenta la aplicación de 
los MBR, ya que el mantenimiento y lavado de las membranas implica un aumento 
de los costes del tratamiento. Existen diferentes estrategias para mitigar el fouling, 
entre las cuales se encuentran el empleo de elevados caudales de aereación o la 
utilización de biomasa soportada para reducir el depósito sobre la membrana, la 
aplicación de retrolavados periódicos para desprender parte de la biomasa 
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depositada y el filtrado intermitente o “relajación” de la membrana. En este 
sentido, el empleo de reactores biológicos secuenciales de membrana (Sequencing 
Batch Membrane Bioreactors, SB-MBR) puede suponer una ventaja significativa ya 
que integra las ventajas de ambos tipos de reactores, limitando el ensuciamiento 
de la membrana (Laera et al. 2011). 
Pese a existir un número de trabajos relativamente amplio sobre la degradación 
biológica de herbicidas, la mayoría se centran en el estudio en discontinuo de 
cepas puras o mixtas, centrándose en la evaluación de aspectos bioquímicos o 
genéticos (Smejkal et al. 2001, Wackett et al. 2002, Qiao et al. 2003) y existe 
limitada información sobre la posibilidad de degradación de los mismos en 
reactores biológicos. En este contexto, el presente capítulo tiene por objetivo 
evaluar el empleo de dos reactores biológicos avanzados, SBR y SB-MBR, para el 
tratamiento de aguas residuales contaminadas con herbicidas clorados como 
diurón, atrazina, 2,4-D y MCPA. 
 
4.2. Materiales y métodos 
4.2.1. Reactores secuenciales discontinuos 
Los reactores empleados están construidos en vidrio, con sección cilíndrica y un 
volumen de 3 L, aereados mediante compresores y difusores cerámicos utilizando 
un caudal de 9 L min-1, agitados mecánicamente mediante rotores tipo hélice, a una 
velocidad aproximada de 200 rpm, y equipados con sondas de pH y oxígeno 
disuelto, esta última para evaluar la actividad de la biomasa a través de 
respirometría (Figura 4.1). Los reactores están termostatizados con una camisa 
exterior con recirculación de agua, para mantener la temperatura en torno a 30oC. 
La alimentación de influente y extracción de efluente, así como la adición de NaOH 
(12 M) para controlar el pH, se realizó mediante bombas peristálticas (Seko PR4). 
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Fig. 4.1. Imagen de uno de los reactores secuenciales discontinuos utilizados. 
La concentración de biomasa se mantuvo en torno a 4 g SSV L-1, empleando un 
tiempo de retención celular (tRC) de 30 d. Los reactores se operaron en secuencias 
de 24 h, con un tRH de 6 d. La Figura 4.2 refleja la duración de las etapas de cada 
uno de los ciclos de tratamiento, que se sucedieron cíclicamente gracias a la 
automatización de los diferentes componentes mediante el empleo de un software 
informático (Deutecno S.L.), que permitió registrar la VECO durante la etapa de 
reacción de cada ciclo. 
 
 
Fig. 4.2. Duración de las etapas del ciclo de tratamiento en SBR. 
Los SBR se emplearon en el tratamiento de diurón, atrazina, 2,4-D y MCPA. La 
concentración tratada de herbicida se seleccionó de acuerdo con la concentración 
inicial evaluada en el test Zahn Wellens de biodegradabilidad inherente (30 mg L-1 
para diurón y atrazina y 50 mg L-1 para 2,4-D y MCPA), siendo ésta menor a la EC50 
determinada para cada compuesto. De esta forma, se utilizó una carga de herbicida 
de 1,25 g kg-1 SSV d-1 para diurón y atrazina y de 2,08 g kg-1 SSV d-1 en el 
Llenado 
1 h (anoxia) 
Reacción 
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tratamiento de 2,4-D y MCPA. Además del herbicida a tratar, el influente contenía 
glucosa como sustrato biogénico para mantener una carga másica (Cm) de 0,20 kg 
DQO kg-1 SSV d-1, y sulfato amónico, ácido fosfórico y sales minerales (CaCl2, FeCl3, 
KCl y MgSO4) en proporción DQO:N:P:micronutrientes 100:5:1:0,05. 
La evolución de la concentración residual de herbicida en el efluente permitió 
evaluar la degradación biológica de los compuestos estudiados, analizándose 
también la conversión de materia orgánica en forma de DQO y COT. 
4.2.2. Reactor secuencial de membrana  
El reactor de membrana utilizado está construido en polimetacrilato de metilo, con 
un volumen de 6 L, sección rectangular y fondo inclinado (Figura 4.3). Se empleó 
una membrana de fibra hueca (Zenon Europe Kft. Module ZW1 175) de 50 x 175 
mm, con un diámetro de poro de 0,2 µm y una superficie de filtración de 0,093 m2. 
La membrana está compuesta por una serie de tubos de 1,0 mm de diámetro 
interno y 1,8 mm de diámetro externo, con salida para la succión del efluente 
filtrado y entrada de aire que, al salir entre los tubos, permitió disminuir el 
depósito de biomasa sobre las paredes de los mismos. Para lograr una adecuada 
aereación se utilizó una electroválvula (Elite 820), realizando la introducción del 
aire a través de difusores cerámicos situados en el fondo del reactor. La 
temperatura se mantuvo controlada en torno a 30oC por medio de un calentador 
automático interno. La introducción de influente y extracción del filtrado se llevó a 
cabo mediante bombas peristálticas (Seko PR4). 
 
Fig. 4.3. Imagen del SB-MBR utilizado. 
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La concentración de biomasa se mantuvo en torno a 8 g SSV L-1, empleando un tRC 
de 60 d. Al igual que en el sistema SBR, se operó en secuencias de 24 h, con un tRH 
de 6 d. La Figura 4.4 refleja la duración de las etapas de cada uno de los ciclos de 
tratamiento, que se sucedieron cíclicamente gracias a la automatización de los 
diferentes componentes mediante el empleo de programadores con temporizador 
(Bricolux). La duración de la etapa de reacción fue de 1 h más al día respecto de la 
empleada en los SBR, ya que no fue necesaria la sedimentación del lodo para llevar 
a cabo la extracción del efluente clarificado. Además, no existieron períodos de 
ausencia de aereación, ya que la aereación continuada es un requisito 
imprescindible para reducir el ensuciamiento de la membrana. 
 
 
Fig. 4.4. Duración de las etapas de los ciclos de tratamiento en SB-MBR. 
El SB-MBR se utilizó en el tratamiento de 2,4-D, empleando la misma carga que la 
ensayada en el SBR (2,08 g kg-1 SSV d-1) y se aumentó hasta 4,16 g kg-1 SSV d-1 una 
vez la biomasa fue capaz de eliminar el herbicida. Estas cargas se corresponden 
con una concentración de 2,4-D en influente de 50 y 100 mg L-1, respectivamente. 
Además del herbicida a tratar, el influente contenía glucosa como sustrato 
biogénico para mantener una Cm de 0,20 kg DQO kg-1 SSV d-1, y sulfato amónico, 
ácido fosfórico y sales minerales (CaCl2, FeCl3, KCl y MgSO4) en proporción 
DQO:N:P:micronutrientes 100:5:1:0,05. 
La evolución de la concentración residual de 2,4-D en el efluente permitió evaluar 
la degradación biológica del herbicida, analizándose también la conversión de 
materia orgánica en forma de DQO y COT. La evolución de la VECO a lo largo de un 
ciclo de tratamiento se determinó empleando el respirómetro discontinuo de 
medida en fase líquida descrito en el capítulo II (apartado 2.2.3). 
4.2.3. Inóculo 
El inóculo empleado en los reactores se tomó del reactor biológico de fangos 
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incorporó fango activo procedente del SBR de mantenimiento de biomasa no 
aclimatada alimentado con acetato sódico y glucosa (apartado 2.2.1 del capítulo II), 
empleando una relación 2:1 g SSV de cada uno de ellos. 
4.2.4. Métodos analíticos 
La concentración de carbono orgánico total (COT) se cuantificó mediante un 
equipo COT-Vcsh, de Shimadzu, que permite determinar la concentración de 
carbono total (CT) y carbono inorgánico (CI), calculando por diferencia el carbono 
orgánico total de la muestra analizada. La determinación de la DQO se llevó a cabo 
siguiendo el protocolo 5220A (APHA 1992). La biomasa se analizó 
gravimétricamente midiendo los sólidos en suspensión volátiles, de acuerdo con lo 
establecido en el método 2540E (APHA 1992). 
La concentración de herbicidas se analizó mediante cromatografía líquida de alta 
resolución (HPLC) con detección UV, de acuerdo con el método detallado en el 
capítulo II (apartado 2.2.9). La concentración de glucosa también se determinó a 
través de cromatografía HPLC, utilizando un detector de índice de refracción 
Varian 350 y un módulo de interfase Star 800. La fase móvil estuvo compuesta por 
una disolución de H2SO4 0,025 N, empleando un caudal de 1 mL min-1 y como fase 
estacionaria se utilizó resina de intercambio catiónico, con un tamaño de partícula 
de relleno de 9 µm (Varian Metacarb 67H), empaquetada en una columna de 30 cm 
de longitud con un diámetro interior de 6,5 mm. 
 
4.3. Resultados y discusión 
La aclimatación de la biomasa a diurón, atrazina, MCPA y 2,4-D se evaluó a través 
de la concentración residual de herbicida en los efluentes de tratamiento obtenidos 
en los sistemas SBR y SB-MBR. En el Anexo III se recogen los valores de 
concentración herbicida en el reactor al inicio de la etapa de reacción y en el 
efluente, así como la conversión obtenida en cada ciclo. 
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4.3.1. Tratamiento biológico de herbicidas en SBR 
4.3.1.1. Tratamiento de diurón en SBR 
El diurón se sometió a tratamiento biológico en SBR empleando una carga de 
herbicida de 1,25 g kg-1 SSV d-1 y una Cm total de de 0,20 kg DQO kg-1 SSV d-1 
durante 187 d. La Figura 4.5 muestra la concentración inicial en el reactor y 
residual en el efluente, analizadas a lo largo del período de experimentación. La 
eliminación del herbicida presentó diferentes fases. Inicialmente, la biomasa fue 
incapaz de degradar el diurón, apreciándose la acumulación del herbicida hasta 
alcanzar una concentración en el interior del reactor cercana su límite de 
solubilidad (30 mg L-1) en el ciclo 35. Una vez la biomasa fue capaz de degradar el 
compuesto, se observó una significativa disminución de la concentración de 
herbicida en el efluente. La degradación de diurón aumentó hasta alcanzar una 
concentración residual constante durante los últimos 25 ciclos de tratamiento, 
correspondiéndose con una conversión de diurón en el reactor de 
aproximadamente el 25% y una eficiencia de eliminación del 66%, teniendo en 
cuenta la concentración de herbicida introducida en el influente (30 mg L-1). La 
eliminación de DQO y COT se mantuvo en el intervalo entre el 70 y el 92%, con un 
valor promedio del 84%. 





















Fig. 4.5. Evolución de la concentración de diurón al inicio y al final de cada ciclo 
durante el tratamiento del herbicida mediante SBR. 
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Los resultados obtenidos en el tratamiento de diurón en SBR mostraron una 
menor conversión final que la obtenida en el ensayo de biodegradabilidad 
inherente abordado en el capítulo II, en el que se logró un 30% de eliminación en 
28 d. Algunos autores han concluido que la presencia de sustratos biogénicos no 
garantiza la mejora de la eliminación de los compuestos difícilmente 
biodegradables. Kulkarni et al. (2006) observaron que la velocidad de degradación 
del p-nitrofenol disminuye con la adición de glucosa. Hu et al. (2005) concluyeron 
que la adición de un sustrato biogénico disminuye la velocidad de degradación de 
4-CF y aumenta la del 2,4-diclorofenol, lo cual indica que la respuesta a la 
presencia de cosustratos depende de la naturaleza de los compuestos estudiados. 
En el presente estudio, el empleo de glucosa como sustrato biogénico dificultó la 
degradación del herbicida. Sin embargo, el mantenimiento de la biomasa del 
reactor no hubiera sido posible empleando únicamente diurón como fuente de 
carbono, siendo necesaria la adición de un sustrato de crecimiento. 
En la literatura existen escasas referencias sobre la degradación en reactores 
biológicos de los herbicidas estudiados, ya que la mayoría se centran en la 
eliminación en suelos (Barriuso et al. 1997, Cullington et al. 1999) o bien mediante 
cepas especializadas (Tixier et al. 2002). Rosal et al. (2010) estudiaron la 
degradación de compuestos emergentes en la EDAR de Alcalá de Henares 
(Madrid), observando una eliminación de diurón del 62%. También se ha evaluado 
el tratamiento de diurón en reactores SBR, añadido al influente de la propia EDAR 
de la cual se obtuvo el inóculo (Stasinakis et al. 2009). Tras un período de 140 h, se 
obtuvieron valores de conversión del herbicida en torno al 50%. La amplia 
variedad en la duración de la etapa de aclimatación y los valores de conversión 
empleados pone de manifiesto la importancia de las condiciones en las que se lleva 
a cabo el tratamiento, tanto por el origen del inóculo como por el tipo de reactor y 
sustrato biogénico empleado, así como por la concentración de herbicida tratada. 
Una vez lograda una degradación estable de diurón en el sistema biológico, se 
determinó la evolución de la concentración de herbicida y glucosa, así como la 
actividad de los microorganismos a través de la VECO durante la etapa de reacción. 
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La Figura 4.6 muestra los resultados obtenidos a lo largo del último ciclo de 
tratamiento de diurón en el SBR.  










































Fig. 4.6. Evolución de la VECO, concentración de diurón y conversión de glucosa  
observada durante el último ciclo de tratamiento del herbicida en SBR. 
La evolución de la VECO responde a la eliminación de la principal fuente de 
carbono, la glucosa. El perfil respirométrico mostró una elevada actividad inicial, 
que se ralentizó progresivamente conforme la materia orgánica fue degradándose. 
La eliminación de glucosa y herbicida tuvo lugar de forma simultánea durante las 
primeras horas de ensayo, reflejando la ausencia de crecimiento diáuxico, ya que la 
biomasa aclimatada fue capaz de emplear ambas fuentes de carbono. La 
degradación de diurón fue progresiva a lo largo de las 24 h de ensayo, 
obteniéndose una conversión final del 25%. 
4.3.1.2. Tratamiento de atrazina en SBR 
La atrazina se sometió a tratamiento biológico en SBR empleando una carga de 
herbicida de 1,25 g kg-1 SSV d-1 y una Cm total de de 0,20 kg DQO kg-1 SSV d-1, 
analizándose la concentración inicial de herbicida en el reactor y la concentración 
residual en los efluentes obtenidos a lo largo de 187 d de experimentación (Figura 
4.7). La concentración de atrazina en el interior del reactor aumentó durante los 
primeros ciclos, acumulándose hasta alcanzar un valor cercano a 30 mg L-1. A 
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partir del ciclo 32, la eliminación de atrazina experimentó un aumento progresivo 
hasta alcanzar una concentración residual en torno a 7 mg L-1 al final del período 
de experimentación, correspondiéndose con una eficiencia de eliminación del 77%. 
Los valores de conversión de atrazina también mostraron un aumento progresivo 
hasta alcanzar un 36% en el último ciclo de tratamiento. Este valor resultó 
ligeramente superior al alcanzado en el test Zahn Wellens de biodegradabilidad 
inherente (29%). Sin embargo, es destacable que, en el tiempo de duración del 
ensayo (28 d), la biomasa del SBR era aún incapaz de degradar el herbicida, debido 
a que el consumo de glucosa retrasó la eliminación del compuesto estudiado. 
Durante el período de experimentación, la eliminación de materia orgánica 
promedio se encontró en un 88%, variando en un intervalo del 77 al 93%. 




















Fig. 4.7. Evolución de la concentración de atrazina al inicio y al final de cada ciclo 
durante el tratamiento del herbicida mediante SBR. 
El empleo de sistemas biológicos para la eliminación de atrazina se ha estudiado 
principalmente empleando cepas puras de microorganismos, especializadas en la 
degradación del herbicida (Wackett et al. 2002). Feakin et al. (2005a) llevaron a 
cabo el tratamiento de atrazina (10 µg L-1) a través de la bioaugmentación de un 
reactor de biomasa inmovilizada con especies de bacterias capaces de degradar 
herbicidas derivados de la triazina (Rhodococcus rhodochrous y Acinetobacter 
junii), logrando una eliminación del herbicida del 53% después de 18 d. Por tanto, 
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la bioaugmentación de reactores biológicos para el tratamiento de atrazina 
permitiría disminuir la duración del período de aclimatación y aumentar 
ligeramente la eliminación del herbicida. 
La Figura 4.8 muestra el respirograma obtenido durante el último ciclo de 
tratamiento de atrazina en el SBR, así como la evolución de la concentración de 
herbicida y glucosa a lo largo de las 24 h de ensayo. La actividad de los 
microorganismos fue especialmente importante durante las 2 primeras horas de 
reacción, ralentizándose progresivamente hasta el final del ensayo, lo cual coincide 
con el consumo del sustrato biogénico. La eliminación de atrazina fue mayor 
durante la primera mitad del ciclo de tratamiento, coincidiendo con una actividad 
de los microorganismos más elevada, y alcanzando un valor final de conversión del 
36%. 













































Fig. 4.8. Evolución de la VECO, concentración de atrazina y conversión de glucosa  
observada durante el último ciclo de tratamiento del herbicida en SBR. 
4.3.1.3. Tratamiento de MCPA en SBR 
La Figura 4.9 recoge la concentración de herbicida analizada al comienzo y final de 
ciclo a lo largo del período de experimentación en el tratamiento de MCPA en un 
reactor SBR empleando una carga de herbicida de 2,08 g kg-1 SSV d-1 y una Cm total 
de de 0,20 kg DQO kg-1 SSV d-1. El herbicida comenzó a eliminarse de forma 
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apreciable a partir del ciclo 4 de tratamiento, por lo que la concentración de 
herbicida acumulada en el interior del reactor no alcanzó el valor de concentración 
introducida en el influente (50 mg L-1), como ocurrió con los herbicidas estudiados 
anteriormente. La concentración residual de MCPA en el efluente en el último ciclo 
ensayado alcanzó un valor de 6,8 mg L-1, lo que supone una eficiencia en la 
eliminación de un 86%. Los valores de conversión obtenidos fueron en aumento 
durante los 112 d de experimentación, alcanzando el 53% al final del estudio. Este 
valor resultó nuevamente inferior al obtenido en el test de biodegradabilidad 
inherente (capítulo II), en el que se logró una eliminación del 95% de la 
concentración ensayada de MCPA en 28 d. La degradación de materia orgánica 
durante el período de tratamiento de MCPA en el reactor SBR se encontró en un 
intervalo entre el 76 y el 93%, con un valor promedio del 88%.  




















Fig. 4.9. Evolución de la concentración de MCPA al inicio y al final de cada ciclo 
durante el tratamiento del herbicida mediante SBR. 
Existen diferentes géneros de bacterias, como Alcaligenes, Ralstonia, Variovorax y 
Burkholderia que, de forma aislada, son capaces de degradar MCPA (Smejkal et al. 
2001). La eliminación de este herbicida mediante fangos activos suele resultar 
menos efectiva, alcanzando un 41% de conversión en el tratamiento en EDAR (Seel 
et al. 1994). Este valor, inferior al observado en el presente trabajo, podría sugerir 
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que el empleo de reactores avanzados como los SBR permite una ligera mejora del 
rendimiento del tratamiento de este compuesto en aguas residuales. 
La Figura 4.10 muestra los resultados obtenidos en la evaluación de la VECO y la 
concentración de glucosa y MCPA durante el último ciclo de tratamiento del 
herbicida en SBR. La actividad de los microorganismos fue especialmente 
significativa durante las 10 primeras horas de ensayo, período en el cual se eliminó 
la mayor parte del sustrato biogénico y una notable concentración de MCPA. La 
degradación de ambos sustratos continuó hasta el final del ensayo (alcanzándose 
un 53% de conversión de MCPA), aunque la actividad de los microorganismos fue 
disminuyendo progresivamente. 













































Fig. 4.10. Evolución de la VECO, concentración de MCPA y conversión de glucosa  
observada durante el último ciclo de tratamiento del herbicida en SBR. 
4.3.1.4. Tratamiento de 2,4-D en SBR 
La concentración de herbicida analizada al comienzo y final de la etapa de reacción 
se recoge en la Figura 4.11 para el tratamiento de 2,4-D en el reactor SBR 
empleando una carga de herbicida de 2,08 g kg-1 SSV d-1. La biomasa mostró un 
período de aclimatación de 15 d en el cual no se apreció degradación del 
compuesto, acumulándose en el interior del reactor hasta alcanzar una 
concentración en torno a 48 mg L-1. Una vez los microorganismos fueron capaces 
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de emplear el 2,4-D como sustrato, su concentración en el efluente disminuyó 
hasta alcanzar un valor en torno a los 22 mg L-1 en el ciclo 97, período en el cual la 
conversión del compuesto aumentó hasta el 17%. En la última fase de tratamiento 
la degradación de herbicida aumentó de forma significativa hasta alcanzar una 
conversión del 77% en los últimos ciclos ensayados, obteniéndose una 
concentración residual de 2,4-D inferior a 5 mg L-1. Este valor se corresponde con 
una eficacia de eliminación del herbicida del 95%, significativamente mayor a la 
obtenida para los demás compuestos ensayados. La eliminación de materia 
orgánica durante el período de experimentación varió en el intervalo del 76 al 
95%, con un valor promedio del 88%.  

















Fig. 4.11. Evolución de la concentración de 2,4-D al inicio y al final de cada ciclo 
durante el tratamiento del herbicida mediante SBR. 
A pesar de que los resultados obtenidos fueron significativamente mejores que los 
logrados para los compuestos anteriores, el valor de conversión observado 
después de más de 130 d de experimentación fue menor de lo que cabría esperar a 
partir del resultado obtenido en el ensayo de biodegradabilidad inherente 
(capítulo II), en el que se logró una degradación de 2,4-D del 98% en 28 d. 
La eliminación de 2,4-D mediante fangos activos en una planta de tratamiento de 
aguas residuales mostró valores de conversión en torno al 53% (Seel et al. 1994), 
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inferiores a los obtenidos en el presente trabajo empleando un SBR. Mangat et al. 
(1999) llevaron a cabo el tratamiento biológico de 2,4-D en SBR utilizando dos 
sustratos complementarios diferentes, fenol y dextrosa. Una vez alcanzado el 
estado estacionario, después de un período de aclimatación de 4 meses, se 
obtuvieron eficacias en torno al 95%. 
Celis et al. (2008) estudiaron la degradación biológica de 2,4-D en SBR empleando 
glucosa como sustrato biogénico. Se observó un período de 3 semanas desde la 
adición de 100 mg L-1 de 2,4-D hasta las primeras evidencias de degradación, 
lográndose la completa eliminación del herbicida en estado estacionario tan sólo 
cinco días después. En este caso, el empleo de una mayor concentración inicial 
implicó un período de latencia mayor al observado en el presente estudio. Sin 
embargo, los resultados obtenidos una vez que la biomasa fue capaz de emplear el 
2,4-D como sustrato fueron significativamente mejores a los logrados en el 
presente trabajo. 
La Figura 4.12 muestra los resultados obtenidos en el estudio de la degradación de 
2,4-D y glucosa a lo largo del último ciclo de tratamiento del herbicida.  














































Fig. 4.12. Evolución de la VECO, concentración de 2,4-D y conversión de glucosa  
observada durante el último ciclo de tratamiento del herbicida en SBR. 
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La eliminación de 2,4-D fue progresiva a lo largo de las 24 h de ensayo, 
alcanzándose una conversión final del 78%. La actividad de los microorganismos 
resultó elevada durante las primeras horas de ensayo, correspondiéndose con una 
degradación más importante del sustrato biogénico, que fue ralentizándose hasta 
el final del ensayo. 
 4.3.2. Tratamiento biológico de 2,4-D en SB-MBR 
A partir de los resultados obtenidos previamente en los ensayos de 
biodegradabilidad inherente (capítulo II), y en el tratamiento en SBR de los 
herbicidas estudiados, se seleccionó el 2,4-D como el compuesto que mejor puede 
degradarse mediante procesos biológicos, llevándose a cabo la intensificación de 
su tratamiento mediante el empleo de un reactor secuencial biológico de 
membrana.  
La Figura 4.13 muestra la concentración medida de 2,4-D en el interior del reactor 
y en los efluentes obtenidos a lo largo del período de tratamiento empleando el 
sistema SB-MBR, así como la carga tratada. La concentración de herbicida en el 
reactor se acumuló durante los primeros ciclos de tratamiento hasta alcanzar un 
valor de 44 mg L-1. A partir del ciclo 12, la biomasa comenzó a degradar el 
herbicida, por lo que la concentración de 2,4-D en los efluentes obtenidos fue 
disminuyendo, llegando a ser prácticamente indetectable en el ciclo 81, y 
manteniéndose durante 10 d por debajo de 1,5 mg L-1. Estos resultados fueron 
significativamente mejores a los obtenidos empleando un reactor SBR, ya que 
disminuyó el tiempo de aclimatación de la biomasa y se consiguió la eliminación 
completa del herbicida. La concentración de 2,4-D en el influente se incrementó 
hasta 100 mg L-1 a partir del ciclo 92, manteniendo la misma Cm total mediante la 
reducción de glucosa. El aumento de la carga de herbicida tratada provocó su 
acumulación en el interior del reactor durante los siguientes 12 ciclos, hasta 
apreciarse de nuevo una eliminación significativa del compuesto. Después de 52 d, 
se alcanzó un valor de conversión de 2,4-D estable superior al 95%.  
IV. Degradación de herbicidas mediante reactores biológicos avanzados 
 
Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 
su acoplamiento con procesos de oxidación avanzada  
113 
 



































Fig. 4.13. Evolución de la concentración de 2,4-D al inicio y al final de cada ciclo 
durante el tratamiento del herbicida mediante SBR. 
La eliminación de COT y DQO a lo largo del período de experimentación se 
mantuvo en torno al 91%, variando en un intervalo del 83 al 96%. Por tanto, el 
empleo de un reactor de tipo SB-MBR para el tratamiento de 2,4-D permitió una 
mejora significativa en la degradación del compuesto frente a los resultados 
obtenidos en SBR y también una mayor eliminación de materia orgánica. 
La eficacia del empleo de reactores de membrana en el tratamiento de 2,4-D se ha 
puesto de manifiesto en diferentes estudios. Gonzalez et al. (2006) emplearon un 
MBR de placa plana en el tratamiento de un agua residual al cual se añadió de 
manera discontinua una serie de pesticidas ácidos, entre ellos 2,4-D y MCPA. La 
eliminación de ambos compuestos tuvo lugar desde el primer día de tratamiento, 
logrando en la primera inoculación una eficacia del 83 y 88% para 2,4-D y MCPA, 
respectivamente, y del 98% para ambos después de cuatro adiciones consecutivas. 
Buenrostro-Zagal et al. (2000) emplearon biomasa aclimatada a 2,4-D en el 
tratamiento de 300 mg L-1 de dicho compuesto como única fuente de carbono 
empleando un MBR. Los resultados obtenidos mostraron un 30% de eliminación 
del compuesto tras tan sólo 15 min, y su completa eliminación después de 72 h. 
Además, la velocidad de eliminación obtenida resultó en torno a un orden de 
magnitud mayor que la lograda mediante el empleo de sistemas aerobios SBR 
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(Mangat et al. 1999) y procesos anaerobios de lecho fluidizado (Wilson et al. 
1997), y dos órdenes de magnitud superior a la observada en ensayos en 
discontinuo empleando biomasa aerobia (Papanastasiou et al. 1982). 
La Figura 4.14 muestra los perfiles respirométricos y la conversión de glucosa y 
2,4-D obtenidos en los ensayos realizados durante los ciclos 91 y 151 de 
tratamiento del herbicida en el SB-MBR, para una carga de 2,08 (a) y 4,16 g 2,4-D 
kg-1 SSV d-1 (b), respectivamente. 





































Tiempo (h) a 























































Fig. 4.14. Evolución temporal de VECO, concentración de 2,4-D y conversión de 
glucosa obtenidos a lo largo de un ciclo de tratamiento para una Cm de 2,08 g 2,4-D 
kg-1 SSV d-1 (a) 4,16 g 2,4-D kg-1 SSV d-1 (b). 
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El perfil respirométrico mostrado en la Figura 4.14.a evidencia una baja actividad 
inicial de los microorganismos, que provocó que tanto 2,4-D como glucosa se 
degradaran lentamente. La eliminación de 2,4-D tuvo lugar preferentemente 
dentro de las 6 primeras horas de ensayo, coincidiendo con los valores más altos 
de VECO, mientras que la eliminación de glucosa fue constante. El aumento de la 
concentración inicial de 2,4-D (Figura 4.14.b) implicó un consumo más progresivo 
del herbicida, que se eliminó a una velocidad constante durante las 15 primeras 
horas. Una vez la concentración de 2,4-D en el medio de reacción disminuyó por 
debajo de 2 mg L-1, su degradación se ralentizó de manera importante. 
 
4.4. Conclusiones 
El tratamiento biológico de diurón y atrazina en un sistema SBR empleando una 
carga de 1,25 g kg-1 SSV d-1 presentó una primera fase de latencia de más de 30 d, 
en la que tuvo lugar la acumulación de los herbicidas en el reactor. Una vez la 
biomasa fue capaz de degradar los compuestos, se observó un aumento progresivo 
de los valores de conversión obtenidos, hasta alcanzar una concentración residual 
en los efluentes por debajo de 10 mg L-1. La degradación biológica de 2,4-D y MCPA 
fue más rápida que en el caso de los herbicidas nitrogenados, por lo que el período 
de acumulación de los compuestos en SBR alcanzó únicamente un intervalo de 
varios días. Además, se lograron valores de conversión más elevados en menos 
tiempo de experimentación, especialmente en el tratamiento de 2,4-D.  
El empleo de un SB-MBR para el tratamiento de 2,4-D permitió la completa 
eliminación del herbicida para una carga de 2,08 g kg-1 SSV d-1, reduciéndose 
ligeramente el tiempo de aclimatación de la biomasa. El aumento de la cargade 
herbicida tratada hasta 4,16 g kg-1 SSV d-1 ocasionó inicialmente la acumulación del 
compuesto en el reactor, aunque finalmente pudo eliminarse por completo. La 
degradación de 2,4-D y materia orgánica lograda empleando este sistema de 














V. Eliminación de 
compuestos emergentes 
mediante el acoplamiento 
de procesos de oxidación 
avanzada y sistemas 
biológicos 
And  though  we  both  made  our  mistakes 
And  some  we  never  wish  we  made 
But  we'll  be  okay  if  we  just  stay  
Together 
TOGETHER  (Ne-Yo) 
 
Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 
su acoplamiento con procesos de oxidación avanzada  
117 
 
V. Eliminación de compuestos 
emergentes mediante el 
acoplamiento de procesos de 





En las últimas décadas, el incremento de la actividad industrial y la evolución 
demográfica de la población han generado fuertes problemas de contaminación del 
medio hídrico, además del aire y el suelo. La causa principal de contaminación es la 
síntesis incontrolada de compuestos xenobióticos que son extraños para la 
biosfera y cuya degradación en el medio natural es lenta. Entre estas sustancias se 
encuentran los compuestos emergentes, los cuales se han podido detectar en las 
aguas residuales gracias a las mejoras recientes en las metodologías analíticas, 
puesto que suelen encontrarse en concentraciones extremadamente bajas. Este 
grupo de compuestos engloba, entre otros, sustancias utilizadas como herbicidas 
en la agricultura, y los denominados PPCPs (pharmaceuticals and personal care 
products). 
En la actualidad, los herbicidas son indispensables para la práctica de la 
agricultura. Sin embargo, representan un factor de riesgo, ya que se trata de 
sustancias generalmente tóxicas y no biodegradables, que contaminan el agua a 
partir de fuentes difusas como el lixiviado de los campos de cultivo, o puntuales 
como el lavado de envases y tanques de producción (Chiron et al. 2000). Las aguas 
de lavado procedentes de estas actividades industriales contienen una importante 
concentración de herbicidas y presentan una elevada toxicidad, por lo que deben 
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ser tratadas adecuadamente antes de verterse a cauce o colector urbano (Ley 
10/1993). 
Los fármacos y sus metabolitos se liberan de manera continua al sistema de 
saneamiento a través de la orina y las heces, no siendo eliminados de manera 
efectiva en los procesos biológicos convencionales utilizados en las EDAR. La 
descarga incontrolada de estos efluentes resulta una seria amenaza para el medio 
ambiente y la salud pública a través de diferentes vías, como el desarrollo de 
bacterias resistentes a antibióticos, retardo de la nitrificación y metanogénesis en 
las depuradoras y el aumento potencial de la toxicidad debido a efectos sinérgicos 
entre diferentes compuestos y metabolitos (Dalrymple et al. 2007). 
El desarrollo de métodos eficientes para la eliminación de compuestos emergentes 
de las aguas residuales resulta necesario para evitar la contaminación ambiental y 
el daño potencial que estos compuestos pueden ejercer sobre los seres vivos. Entre 
las tecnologías utilizadas más extensamente en la eliminación de este tipo de 
contaminantes se encuentran los procesos de oxidación avanzada (AOPs) 
(Perez et al. 2006, Klavarioti et al. 2009), que se basan en la generación de especies 
altamente reactivas como los radicales hidroxilo. Los AOPs más ampliamente 
estudiados son la ozonización catalítica, el sistema O3/H2O2, la oxidación Fenton 
(H2O2/Fe2+), y los procesos fotoasistidos (O3/UV, O3/H2O2/UV, H2O2/Fe2+/UV y 
UV/TiO2) (Esplugas et al. 2002, Suty et al. 2004, Munoz et al. 2005). El uso del 
reactivo Fenton, basado en la descomposición catalítica del peróxido de 
hidrógeno por medio de Fe2+ a pH ácido para dar lugar a radicales hidroxilo, ha 
demostrado ser muy efectivo en el tratamiento de numerosos contaminantes en 
agua, como fenoles y clorofenoles (Kang et al. 2002, Martins et al. 2010), fármacos 
(Klavarioti et al. 2009), tintes (Szpyrkowicz et al. 2001) y diferentes aguas 
residuales industriales (Bautista et al. 2008). La dosificación eficiente del peróxido 
de hidrógeno es un parámetro crítico para la optimización económica del proceso, 
dado que los intermedios de reacción, especialmente los ácidos orgánicos de 
cadena corta, que se encuentran en un estado cada vez más oxidado, tienden a ser 
refractarios a la oxidación química. 
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La aplicación de AOPs orientada a la mineralización total puede implicar un coste 
extremadamente elevado en términos económicos, por lo que en los últimos años 
ha tenido lugar el desarrollo de tecnologías acopladas para la degradación 
eficiente de contaminantes en medio acuoso. La combinación de AOPs y sistemas 
biológicos se ha empleado en el tratamiento de efluentes procedentes de diversas 
actividades industriales como la producción de fármacos, pesticidas, papel, tintes y 
vino (Oller et al. 2011). Específicamente, la oxidación Fenton se ha utilizado como 
tratamiento preliminar para la eliminación de surfactantes (Hallmann et al. 2012), 
antibióticos (Elmolla et al. 2012) y pentaclorofenol (Zimbron et al. 2011). La 
estrategia a seguir en el tratamiento combinado depende de las características del 
agua residual. Las aguas residuales con una importante fracción de materia 
orgánica biodegradable y reducida toxicidad pueden someterse en primer lugar a 
tratamiento biológico y, una vez reducida la DQO, los compuestos recalcitrantes a 
este tratamiento pueden eliminarse mediante la aplicación de un tratamiento de 
oxidación química (Rosal et al. 2010). El empleo de AOPs como tratamiento previo 
a un sistema biológico, permitiría reducir la toxicidad y aumentar la 
biodegradabilidad del agua residual para, posteriormente, lograr un elevado grado 
de mineralización de la materia orgánica en un sistema biológico. Para optimizar 
económicamente el proceso combinado sería necesario limitar la intensidad del 
tratamiento químico minimizando el uso de reactivos, ya que una oxidación 
demasiado intensa generaría productos con un valor metabólico excesivamente 
bajo para una eliminación biológica eficiente. Sin embargo, una oxidación 
insuficiente podría dar lugar a intermedios estructuralmente similares al 
compuesto de partida, incluso más tóxicos y recalcitrantes (Osano et al. 2002, 
Sinclair et al. 2003, Hernando et al. 2005, Munoz et al. 2011).  
La evaluación de la toxicidad y biodegradabilidad de los efluentes de oxidación 
resulta necesaria a la hora de determinar la dosis de reactivo más conveniente a 
emplear en el proceso combinado. Estos ensayos deben llevarse a cabo empleando 
fango activo y condiciones de operación similares a las que tendrían lugar en un 
reactor biológico (Rizzo 2011). La determinación de la toxicidad para fangos 
activos puede llevarse a cabo a través del estudio del consumo de oxígeno 
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mediante respirometría. Los métodos empleados normalmente para la 
determinación del efecto inhibitorio de compuestos se basan en la comparación de 
los valores de velocidad específica de consumo de oxígeno (VECO) obtenidos para 
la degradación de un sustrato de referencia en presencia de diferentes 
concentraciones del contaminante a evaluar (Ricco et al. 2004). Sin embargo, la 
utilización de este método en la determinación del impacto potencial de aguas 
residuales que, como los efluentes del proceso Fenton, poseen una fracción 
biodegradable, supone un problema ya que su degradación implica también un 
consumo de oxígeno. Por tanto, los valores de VECO obtenidos añadiendo el 
sustrato de referencia al agua residual objeto de estudio no pueden compararse a 
los obtenidos añadiendo sólo el sustrato de referencia. En ese caso, la evaluación 
del impacto de un agua residual sobre fango activo puede llevarse a cabo a través 
del método desarrollado por Guisasola et al. (2003), que permite la determinación 
de la toxicidad como el efecto negativo permanente observado en la biomasa 
cuando la fracción biodegradable del agua residual estudiada se ha consumido, a 
diferencia del método de evaluación de la inhibición que analiza el efecto negativo 
observado en la actividad de la biomasa cuando se añaden a la vez sustrato de 
referencia y compuesto a evaluar. Además, en este nuevo ensayo, el perfil 
respirométrico aporta información sobre toxicidad cuando la biomasa degrada el 
sustrato de referencia, y sobre biodegradabilidad cuando se pone en contacto 
fango activo y agua residual. 
La eliminación de los intermedios de oxidación biodegradables generados 
mediante el empleo de reactivo Fenton puede llevarse a cabo empleando 
diferentes sistemas biológicos, como reactores secuenciales discontinuos (Farre et 
al. 2008, Ballesteros Martin et al. 2009b), de biomasa inmovilizada (Oller et al. 
2011) o filtros aereados (Wang et al. 2012). Los reactores secuenciales 
discontinuos (SBR) han sido ampliamente utilizados en las últimas décadas 
(Wilderer et al. 2001, Singh et al. 2011) debido a sus bajos requerimientos de 
superficie y energía, facilidad de control y posibilidad de eliminación de nutrientes 
gracias a la sucesión de etapas anaerobias, anóxicas y aerobias en el mismo reactor 
(Zanetti et al. 2012). Además, la versatilidad de estos reactores permite la 
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modificación de las estrategias de operación y control, por lo que resultan eficaces 
en el tratamiento de cargas orgánicas variables (Monsalvo et al. 2009). 
 
De acuerdo con los resultados obtenidos en el capítulo II, los herbicidas y fármacos 
estudiados causan, en general, una inhibición moderada sobre fango activo, siendo 
su biodegradabilidad escasa en la mayoría de las ocasiones. En este contexto, en el 
presente capítulo se propone la aplicación de reactivo Fenton en combinación con 
un tratamiento biológico con el objetivo de eliminar los contaminantes emergentes 
estudiados optimizando la dosis de peróxido de hidrógeno a emplear. La viabilidad 
de la combinación se evaluará a través de ensayos de toxicidad y 
biodegradabilidad, sometiendo los efluentes de oxidación Fenton seleccionados 
para cada compuesto a un sistema de tratamiento biológico en un reactor SBR para 
conseguir aumentar el grado de mineralización de la materia orgánica. 
 
5.2. Materiales y métodos 
5.2.1. Ensayos de oxidación Fenton 
Los ensayos de oxidación mediante reactivo Fenton se llevaron a cabo a una 
temperatura de 30oC empleando un reactor encamisado de vidrio de 3 L, agitado 
mecánicamente mediante un rotor tipo hélice a una velocidad aproximada de 200 
rpm. El pH inicial se ajustó a un valor de 3, ya que la reacción Fenton tiene su 
mayor actividad catalítica en el intervalo de pH de 2,8 a 3 (Zazo et al. 2007, 
Bautista et al. 2008), empleando una disolución de H2SO4 al 98%. 
La concentración inicial de los herbicidas se fijó en un valor cercano a su límite de 
solubilidad, dado que pueden encontrarse en elevadas concentraciones en las 
aguas residuales procedentes del lavado de envases y equipos de fabricación. Los 
fármacos suelen encontrarse en concentraciones traza en los efluentes de 
tratamiento de las estaciones de depuración de aguas residuales, por lo que se 
sometieron a tratamiento en una concentración más baja que los herbicidas, 
aunque lo suficientemente elevada como para poder llevar a cabo su 
determinación analítica. La dosis inicial de peróxido de hidrógeno se evaluó a 
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partir de la cantidad estequiométrica (en términos de DQO teórica, calculada según 
el Anexo IV del método OECD 301 (1993)) hasta el 20% de dicha cantidad, 
manteniendo una relación H2O2/Fe2+ de 10/1 M. La Tabla 5.1 muestra las 
concentraciones añadidas de reactivos (en cantidad estequiométrica) para los 
diferentes compuestos estudiados. 
Tabla 5.1. Concentraciones iniciales de reactivos utilizadas en el proceso Fenton 










Diurón 27 48,2 102 17 
Alacloro 180 406,1 863 142 
Atrazina 27 70,2 149 122 
24-D 180 195,5 415 68 
MCPA 180 272,9 580 95 
Atenolol 10 24,7 52 9 
Cafeína 10 17,8 38 6 
La evolución temporal de la concentración de cada compuesto, el COT y el H2O2 a 
lo largo de la reacción se analizó empleando como dosis inicial la concentración 
estequiométrica de peróxido de hidrógeno, estableciéndose, a partir de los 
resultados de estos ensayos, el tiempo necesario de reacción. Para el análisis de la 
concentración de fármacos y herbicidas resultó necesario eliminar la 
concentración residual de peróxido de hidrógeno de la muestra, para lo que se 
añadió FeSO4·7H2O hasta una concentración final de 2 g Fe2+ L-1, y NaOH 6 N para 
detener la reacción y poder separar el catalizador precipitado de la muestra 
mediante filtración (Bautista et al. 2007). 
Una vez establecido el tiempo de reacción, se llevaron a cabo ensayos variando la 
concentración inicial de H2O2, en los que se analizó la composición del efluente en 
términos de concentración residual de compuesto y H2O2, COT, DQO e 
intermedios de reacción, así como su ecotoxicidad (Microtox®) e índice de 
biodegradabilidad (DBO5/DQO). Los efluentes de oxidación de los herbicidas se 
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sometieron a ensayos de toxicidad y biodegradabilidad mediante respirometría 
con el objetivo de determinar su posible tratamiento empleando un sistema 
biológico. Las muestras sometidas a ensayos biológicos se neutralizaron 
empleando NaOH 6N y se filtraron para separar el catalizador precipitado. 
5.2.2. Reactor secuencial discontinuo 
El tratamiento biológico de los efluentes del proceso Fenton se llevó a cabo 
utilizando un reactor de 3 L construido en vidrio, termostatizado a 30oC mediante 
una camisa exterior y equipado con una sonda de oxígeno disuelto para evaluar la 
actividad de la biomasa a través de respirometría. La estructura y componentes del 
reactor se detallaron en el capítulo IV (apartado 4.2.1). 
El SBR se operó con un tiempo de retención hidráulico (tRH) de 0,5 d en ciclos de 8 
h, con las siguientes etapas: llenado anóxico (1 h), reacción aerobia (5,5 h), 
decantación (1 h) y vaciado (0,5 h). El reactor operó ininterrumpidamente 
llevando a cabo las etapas establecidas gracias a la automatización de los 
diferentes componentes mediante el empleo de un software informático que, 
además, permitió registrar la VECO durante la etapa de reacción de cada ciclo 
(Deutecno S.L.). Se tomaron muestras durante el proceso biológico para 
determinar la concentración de intermedios de reacción, formas nitrogenadas 
inorgánicas, COT y DQO, y se registró el perfil de VECO durante la fase de reacción. 
La concentración de biomasa se mantuvo en torno a 1 g SSV L-1, empleando un 
tiempo de retención celular (tRC) de 30 d. La carga másica tratada fue variable en 
función de la DQO del efluente obtenido en el proceso Fenton, ya que ésta fue la 
única fuente de carbono. Se añadió sulfato amónico y ácido fosfórico como fuentes 
de nitrógeno y fósforo, respectivamente, y sales minerales (CaCl2, KCl y MgSO4) 
como micronutrientes en proporción DQO:N:P:micronutrientes 100:5:1:0,05. 
5.2.3. Inóculo 
El inóculo empleado se tomó del reactor biológico de mantenimiento alimentado 
con acetato sódico y glucosa para favorecer el crecimiento de biomasa no 
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aclimatada (apartado 2.2.1 del capítulo II). Este mismo inóculo se empleó en los 
ensayos de toxicidad, DBO5 y biodegradabilidad rápida. 
5.2.4. Ensayos de toxicidad y biodegradabilidad 
La determinación de la toxicidad de los efluentes del proceso Fenton para fango 
activo se llevó a cabo empleando el método desarrollado por Guisasola et al. 
(2003) para la evaluación de la toxicidad de aguas residuales con fracción 
biodegradable. De entre los parámetros propuestos en dicho método, como el 
consumo acumulado de oxígeno, tiempo de consumo o velocidad de crecimiento, el 
empleando como variable de estudio en el presente trabajo fue la VECO. 
El método consiste en la determinación del perfil respirométrico en tres ensayos 
consecutivos. El primero de ellos se obtiene tras la adición de un pulso de sustrato 
de referencia (AcNa, 50 mg DQO L-1) a una solución que contiene el inóculo (350 
mg SSV L-1) en medio mineral (APHA 1992) y tampón fosfato, determinándose la 
velocidad específica de consumo de oxígeno exógena (VECOexR). Una vez 
consumido el sustrato de referencia, el fango activo se pone en contacto con el 
efluente obtenido en la oxidación Fenton, y se analiza su biodegradabilidad a 
través del nuevo perfil respirométrico obtenido y de la conversión de COT, de 
acuerdo con el procedimiento de biodegradabilidad rápida establecido en el 
apartado 2.2.6 del capítulo II. Pasadas 24 h de ensayo, la fracción biodegradable 
del efluente se ha consumido y la VECO alcanza de nuevo valores de respiración 
endógena. El fango activo se separa del medio de reacción mediante centrifugación 
a 3000 rpm durante 3 min, lavándose posteriormente con una disolución de 
tampón fosfato a pH 7 para impedir la lisis celular. La obtención del tercer perfil 
respirométrico se lleva a cabo añadiendo de nuevo un pulso de sustrato de 
referencia al fango activo en las mismas condiciones que al comienzo del ensayo, 
registrándose un nuevo valor de VECO (VECOexT), a partir del cual se determina el 
porcentaje de toxicidad, de acuerdo con la ecuación 5.1. 
%
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La determinación de la DBO5 para el cálculo del índice de biodegradabilidad 
(DBO5/DQO) se llevó cabo empleando un equipo de Velp Scientifica siguiendo el 
protocolo 5210 (APHA 1992). De acuerdo con dicho procedimiento, una mezcla 
acuosa del agua residual y cierta cantidad de fango activo se incuba durante 5 d a 
una temperatura de 20oC, en ausencia de luz para evitar la producción de oxígeno 
por parte de microorganismos fotosintéticos. Se empleó un volumen de muestra de 
400 mL y una concentración de biomasa de 75 mg SSV L-1. Se añadió N-aliltiourea 
(1,25 mg L-1) para inhibir el proceso de nitrificación, tampón fosfato para 
mantener el pH en torno a 7,2 y micronutrientes (CaCl2, KCl y MgSO4) para 
permitir el crecimiento microbiano. Los ensayos se llevaron a cabo por triplicado 
para comprobar la reproducibilidad del test. 
La ecotoxicidad se determinó siguiendo el procedimiento Microtox®, descrito en 
el apartado 2.2.5 del capítulo II, expresándose los resultados en términos de 
unidades de toxicidad (UT).               
5.2.5. Métodos analíticos 
La determinación de COT se llevó a cabo mediante un analizador COT-Vcsh, de 
Shimadzu (apartado 2.2.9 del capítulo II). La DQO se analizó siguiendo el protocolo 
5220A (APHA 1992). La biomasa se determinó gravimétricamente midiendo los 
sólidos en suspensión volátiles, de acuerdo con lo establecido en el método 2540E 
(APHA 1992). La cuantificación de herbicidas y fármacos se llevó a cabo 
mediante cromatografía líquida de alta resolución (HPLC) utilizando el método 
descrito en la Tabla 2.4 del capítulo II. 
La identificación de intermedios de reacción en los efluentes de oxidación Fenton 
se realizó empleando un cromatógrafo de gases Varian GC-3900 unido a un 
detector de masas Varian Saturn 2100T. El equipo está dotado con 
microextracción en fase sólida (Carbowax/Divinylbenzene, Yellow-Green) y una 
columna capilar modelo FactorFour VF-5ms de Varian, de 30 m de longitud y 0,25 
mm de diámetro interno. El método de análisis utilizado se recoge en la Tabla 5.2. 
La identificación de compuestos se llevó a cabo empleando la base de datos NIST. 
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Tabla 5.2. Método utilizado para la detección de intermedios de reacción 
mediante GC/MS. 
INYECTOR Split: 20  T: 250oC          Caudal gas portador (He): 1 mL min-1 
COLUMNA T (oC) Rampa (oC min-1) tmantenimiento (min) ttotal (min) 
80 - 1 1 
300 20 15 27 
DETECTOR t (min) Masas observadas (g mol-1) 
0-2 40-650 
2-20 40-300 
El análisis específico de clorofenoles y anilinas se realizó empleando un 
cromatógrafo de gases (Varian GC-3900) con detector de ionización de llama (FID) 
equipado con una columna capilar (CP WAX-52CB), de 5 m de longitud y 2 mm de 
diámetro interno. En las Tablas 5.3 y 5.4 se recogen los métodos optimizados para 
la cuantificación de clorofenoles y anilinas, respectivamente. 
Tabla 5.3. Método utilizado para la detección de clorofenoles mediante GC/FID. 
INYECTOR Split: 20 T: 150oC      Caudal gas portador (N2): 1 mL min-1 
COLUMNA T (oC) Rampa (oC min-1) tmantenimiento (min) ttotal (min) 
70 - 1 1 
240 15 4,67 17 
DETECTOR T: 300oC Caudal (H2): 30 mL min-1  Caudal (aire): 300 mL min-1 
 
Tabla 5.4. Método utilizado para la detección de anilinas mediante GC/FID. 
INYECTOR Split: 20 T: 300oC      Caudal gas portador (N2): 1 mL min-1 
COLUMNA T (oC) Rampa (oC min-1) tmantenimiento (min) ttotal (min) 
100 - 2 2 
280 8 10 34,5 
DETECTOR T: 300oC Caudal (H2): 30 mL min-1  Caudal (aire): 300 mL min-1 
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El análisis de los intermedios de reacción de atrazina se llevó a cabo mediante 
cromatografía HPLC, empleando un equipo Prostar (Varian) equipado con un 
detector UV-visible. Como fase móvil se utilizó una mezcla de acetonitrilo:acético 
5mM, en gradiente de 5 a 95% de acetonitrilo en 20 min, con un caudal de 0,80 mL 
min-1. Como estacionaria se empleó una fase inversa C-18 (Teknokroma 
Mediterranea Sea18) empaquetada en una columna de 25 cm de longitud con un 
diámetro interior de 4,6 mm. La detección de los compuestos se llevó a cabo 
empleando una longitud de onda de 220 nm. 
La cuantificación de especies aniónicas como NO3-, NO2-, Cl- y ácidos orgánicos de 
cadena corta se llevó a cabo empleando un cromatógrafo iónico Metrohm 790 
Personal IC equipado con una columna Metrosep A Supp5-250 de 25 cm de 
longitud y 4 cm de diámetro interno. Como eluyente se utilizó una mezcla acuosa 
de NaHCO3 1 mM y Na2CO3 3,2 mM (1:1, v/v) con un caudal de 0,7 mL min-1. 
La determinación de NH4+ se realizó empleando reactivo Nessler, yodomercuriato 
potásico alcalino. En presencia de amonio, dicho reactivo se descompone 
formando iones de diyodomercuriato amónico que permiten la determinación 
colorimétrica de NH4+, para lo cual se utilizó un colorímetro Orbeco-Hellige 975 
MP The Analyst. 
La concentración residual de peróxido de hidrógeno se determinó utilizando 
oxisulfato de titanio (Eisenberg 1943). Dicho reactivo forma, en presencia de H2O2, 
un complejo amarillo-anaranjado cuyo máximo de absorción se sitúa en torno a los 
410 nm, que puede medirse empleando un espectrofotómetro (Shimadzu UV-
1603). 
En determinados efluentes tuvo lugar la precipitación de un residuo sólido al 
llevar a cabo la neutralización previa a los ensayos biológicos, que se analizó en un 
laboratorio externo mediante Espectrometría de Masas con fuente de Plasma de 
Acoplamiento Inductivo (ICP/MS) y Análisis Químico Elemental. 
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5.3. Resultados y discusión 
5.3.1. Ensayos de oxidación Fenton de herbicidas 
La evolución temporal de la conversión de compuesto, H2O2 y COT observada en la 
oxidación Fenton de los herbicidas estudiados (diurón, alacloro, atrazina, 2,4-D y 
MCPA) utilizando la dosis estequiométrica de H2O2 y una relación molar H2O2/Fe2+ 
de 10/1 a 30oC se recoge en la Figura 5.1. Los resultados mostrados en el caso de la 
atrazina corresponden a los obtenidos para una relación H2O2/Fe2+ de 2/1, al 
observarse la formación de un intermedio de oxidación capaz de formar complejos 
con el Fe2+, limitando la concentración de catalizador disponible e impidiendo con 
ello la descomposición del H2O2 en radicales hidroxilo.  
La conversión de herbicida fue completa en todos los casos, observándose una 
eliminación ligeramente más ralentizada en los ensayos realizados con 2,4-D. El 
peróxido de hidrógeno se eliminó completamente tras las 3 h de reacción en 
todos los casos. La velocidad de descomposición del H2O2 fue significativamente 
más rápida en la oxidación Fenton de atrazina, ya que la relación de catalizador fue 
5 veces mayor a la empleada para los demás compuestos, mientras que en el 
ensayo realizado con alacloro, la lenta descomposición del peróxido de hidrógeno 
reflejó una ligera limitación en la disponibilidad del catalizador. La concentración 
de COT alcanzó un valor constante dentro del tiempo de reacción para todos los 
herbicidas estudiados. En los ensayos realizados con atrazina, 2,4-D y MCPA, la 
estabilización de los valores de COT tuvo lugar a causa de la completa 
descomposición del H2O2 alcanzada en los primeros minutos de reacción, que 
originó la ausencia de radicales hidroxilo en el medio. La oxidación de diurón y 
alacloro generó intermedios refractarios al tratamiento, ya que la concentración de 
COT permaneció constante pese a observarse una significativa descomposición de 
H2O2. 
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Fig. 5.1. Evolución temporal de la conversión de herbicida, H2O2 y COT utilizando 
como dosis inicial de reactivo la cantidad estequiométrica de peróxido de 
hidrógeno. 
Una vez conocido el comportamiento de la oxidación Fenton de disoluciones 
acuosas de los herbicidas empleando la dosis estequiométrica de peróxido de 
hidrógeno, se realizaron ensayos reduciendo la concentración del agente precursor 
de radicales hidroxilo. Los efluentes obtenidos se analizaron con el objetivo de 
determinar posibles concentraciones residuales de herbicida y H2O2. En todos los 
casos se confirmó la total conversión de peróxido de hidrógeno en el intervalo 
de concentraciones de H2O2 estudiado. La eliminación de diurón, 2,4-D y MCPA fue 
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completa incluso en los ensayos realizados empleando dosis subestequiométricas 
de reactivo. Se detectaron concentraciones residuales de alacloro (3 mg L-1) en los 
ensayos llevados a cabo con un 20% de la dosis estequiométrica de H2O2. La 
conversión incompleta de herbicida se dio también en la oxidación Fenton de 
atrazina, apareciendo de 3,4 a 0,4 mg L-1 de dicho compuesto en los efluentes 
tratados con dosis de peróxido de hidrógeno del 20 al 80 % de la cantidad 
estequiométrica. 
La Figura 5.2 muestra la conversión de DQO (a) y COT (b) alcanzada en el 
tratamiento de los compuestos estudiados empleando diferentes concentraciones 
iniciales de H2O2. Como puede observarse, ambas variables tienden a estabilizarse 
al aumentar la dosis inicial de peróxido de hidrógeno, aunque por lo general la 
conversión de COT se estabiliza a concentraciones más bajas, reflejando la 
aparición de compuestos refractarios al tratamiento. De esta forma, el empleo de 
una dosis inicial de H2O2 por encima del 60% de la cantidad estequiométrica puede 
originar un ligero aumento de la conversión de DQO pero la eliminación de COT 
alcanzada prácticamente se mantiene. Este hecho implica que los intermedios 
presentes en los efluentes tratados con las dosis más elevadas de H2O2 se 
encuentran en un elevado estado de oxidación.  
Los valores más altos de conversión de materia orgánica se observaron en los 
ensayos realizados con MCPA, lográndose hasta un 75% y un 63% de reducción de 
DQO y COT, respectivamente, empleando una dosis del 60% de la cantidad 
estequiométrica de peróxido de hidrógeno. La utilización de condiciones más 
oxidantes permitieron aumentar la conversión de DQO hasta un 81%, sin embargo, 
los valores de eliminación de COT se mantuvieron constantes. 
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Fig. 5.2. Evolución de la conversión de DQO (a) y COT (b) con la concentración 
inicial de H2O2 para los diferentes herbicidas estudiados. 
La oxidación Fenton de diurón permitió obtener como valor máximo una 
eliminación de COT del 54% empleando una dosis de H2O2 del 80% de la 
proporción estequiométrica. El empleo de condiciones más oxidantes no aumentó 
la mineralización, lo cual coincide con los resultados obtenidos por Oturan et al. 
(2011) que aplicando un 12% en exceso de H2O2 lograron una conversión de COT 
del 50% en la oxidación Fenton de 40 mg L-1 de diurón.  
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La aplicación de al menos el 80% de la dosis estequiométrica de peróxido de 
hidrógeno permitió la eliminación de más del 50% del COT en los ensayos 
realizados con alacloro. Ballesteros Martin et al. (2008) llevaron a cabo el 
tratamiento de alacloro (50 mg L-1) mediante el proceso foto-Fenton empleando 20 
mg L-1 de Fe2+ y H2O2 en exceso. Aplicando el reactivo en ausencia de luz se obtuvo 
la eliminación completa del herbicida, pese a que una mineralización eficiente sólo 
pudo lograrse mediante la aplicación de luz UV solar. 
La eliminación más efectiva de COT en la oxidación Fenton de atrazina se observó 
empleando la cantidad estequiométrica de H2O2, alcanzando un valor del 49%. De 
acuerdo con Kassinos et al. (2009), el empleo de dosis más elevadas de peróxido de 
hidrógeno (4 veces mayor que la cantidad estequiométrica), logró una 
mineralización similar a la obtenida en el presente trabajo. 
El tratamiento de 2,4-D con una dosis de H2O2 del 80% de la relación 
estequiométrica permitió obtener un 47% de eliminación de COT. El empleo de 
condiciones más oxidantes no permitió aumentar dicho valor. La utilización de una 
mayor proporción de catalizador (relación molar 5/1 de H2O2/Fe2+) ha permitido 
obtener valores de conversión de COT del 85% en el tratamiento de 200 mg L-1 de 
este herbicida mediante reactivo Fenton (Sun et al. 2005). Sin embargo, el objetivo 
principal del presente estudio es la optimización del uso de reactivos químicos a 
través del empleo de un tratamiento biológico posterior, por lo que se 
mantuvieron las condiciones de reacción planteadas inicialmente. 
La Figura 5.3 muestra la relación DQO/COT observada en los efluentes de 
oxidación de los herbicidas tratados con las diferentes concentraciones iniciales de 
peróxido de hidrógeno. La oxidación Fenton originó una disminución de los 
valores observados de este índice, especialmente empleando concentraciones 
elevadas de peróxido de hidrógeno.  
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Fig. 5.3. Relación DQO/COT observada en los efluentes de oxidación Fenton de los 
herbicidas estudiados empleando diferentes concentraciones iniciales de peróxido 
de hidrógeno y valores correspondientes a compuestos representativos. 
Los efluentes de atrazina presentaron los valores más altos de DQO/COT, 
reflejando la presencia de intermedios de reacción en un estado de oxidación  
menor. El empleo de la mayor dosis de H2O2 permitió alcanzar un valor de 
DQO/COT de 4, que se correspondería con el valor teórico que presenta la anilina. 
Los efluentes con un mayor grado de oxidación fueron los obtenidos en el 
tratamiento de MCPA, alcanzando un valor de DQO/COT de 1,43, cercano al 
presentado por el ácido fórmico, uno de los intermedios generalmente presentes 
en los efluentes de oxidación Fenton en mayor estado de oxidación. La aplicación 
de reactivo Fenton en el caso del 2,4-D no supuso un incremento significativo del 
grado de oxidación de la disolución y el aumento de la dosis de H2O2 provocó tanto 
la mineralización de los intermedios como la reducción de DQO de los efluentes. 
5.3.2. Identificación de intermedios en los efluentes de oxidación Fenton de 
herbicidas 
Los efluentes obtenidos empleando dosis de H2O2 del 20 al 100% de la cantidad 
estequiométrica se analizaron para identificar los principales intermedios de 
oxidación. Con el fin de lograr la identificación de compuestos en un menor estado 
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de oxidación, se llevó a cabo un ensayo adicional utilizando 
estequiométrica de reactivo. 
5.3.2.1. Intermedios de oxidación en el tratamiento de diurón mediante 
reactivo Fenton 
La Tabla 5.5 recoge los diferentes intermedios aromáticos identificados en los 
efluentes de oxidación Fenton de diurón obtenidos empleando 
iniciales de H2O2 del 10 al 100% de la cantidad estequiométrica. 
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La Figura 5.4 muestra la concentración de ácidos orgánicos de cadena corta en los 
efluentes de tratamiento de diurón mediante reactivo Fenton empleando 
diferentes concentraciones iniciales de peróxido de hidrógeno. El aumento de la 
dosis empleada de H2O2 originó la disminución de la concentración de acético y 
fórmico, ya que estos ácidos pueden mineralizarse fácilmente empleando 
condiciones más oxidantes. Los efluentes obtenidos empleando concentraciones 
intermedias de H2O2 presentaron como intermedio mayoritario ácido maleico, el 
cual pudo transformarse en ácidos con un mayor estado de oxidación, como 
malónico y oxálico, empleando dosis de peróxido de hidrógeno del 80 al 100% de 
la cantidad estequiométrica. El aumento exponencial de la concentración de ácido 
oxálico sugiere que se trata de un compuesto recalcitrante a la oxidación mediante 
reactivo Fenton, lo cual se ha observado en el tratamiento de otros compuestos, 
como fenol (Zazo et al. 2005) y 4-clorofenol (Munoz et al. 2011) empleando este 
método de generación de radicales hidroxilo. 


















































Fig. 5.4. Concentración de ácidos orgánicos en los efluentes de tratamiento por 
reactivo Fenton de diurón. 
La Figura 5.5 muestra el esquema de reacción propuesto a partir de los 
intermedios aromáticos y ácidos orgánicos de cadena corta detectados en los 
efluentes de oxidación de diurón mediante reactivo Fenton. La rotura de la 
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molécula de herbicida a la altura del enlace C
dicloroanilina, pudiendo generarse también urea, pese a que este compuesto no 
pudo identificarse en las condiciones de estudio. La 3,4
grupo amino dando lugar a la apari
diclorofenol. La pérdida de los radicales clorados transforma dicho compuesto en 
fenol, cuya oxidación puede originar hidroquinona y bencenotriol. La rotura del 
anillo fenólico en dicho compuesto da lugar a la
fácilmente oxidable a malónico. Este ácido se trasforma en acético y fórmico en 
condiciones de oxidación suaves, mientras que el empleo de elevadas 
concentraciones de reactivo implica la aparición preferente de ácido oxálico, 
permanece en la disolución, mientras que fórmico y acético pueden oxidarse a CO
Fig. 5.5. Esquema de reacción propuesto a partir de los intermedios detectados en 
la oxidación Fenton de diurón.
La 3,4-dicloroanilina, junto con el 3,4
como intermedios mayoritarios en los procesos de oxidación foto
oxidación avanzada y sistemas
-N origina la aparición de 3,4
-dicloroanilina pierde el 
ción de 3,4-diclorobenceno, que se oxida a 3,4
 aparición del ácido maleico, 
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al. 2007a) e hidrólisis química en medio acuoso de diurón (Salvestrini et al. 2002). 
Por otro lado, también en el proceso foto-Fenton, se ha observado la rotura de la 
molécula de diurón a la altura del enlace C5-N, lo que da lugar a la aparición de 1,1-
dimetilurea y metilurea como intermedios de reacción (Farre et al. 2007a). 
La cuantificación de los intermedios generados y las especies inorgánicas de Cl y N 
liberadas a la disolución en el proceso Fenton permitió analizar los balances de 
carbono, cloro y nitrógeno, recogidos en la Tabla 5.6.  
Tabla 5.6. Porcentajes de COT, Cl y N explicados a partir de los intermedios e iones 
inorgánicos cuantificados en los efluentes de oxidación de diurón. 
H2O2 (%) 20 40 60 80 100 
Dicloroanilina (mg L-1) 0,5 0 0 0 0 
Anilina (mg L-1) 2,0 1,1 1,5 1,3 1,2 
Acético (mg L-1) 3,4 2,7 1,3 1,1 0 
Fórmico (mg L-1) 2,2 1,7 1,3 1,3 0 
Maleico (mg L-1) 0,4 7,9 6,7 0,7 0,7 
Malónico (mg L-1) 0,6 0,9 1,2 1,2 1,5 
Oxálico (mg L-1) 0,8 1,9 3,6 7,7 15,0 
COTteórico (mg L-1) 3,5 6,4 6,2 4,5 5,8 
COTmedido (mg L-1) 10,0 7,0 7,0 6,5 6,6 
COTexplicado (%) 35 92 88 70 88 
[Cl-] (mg L-1) 7,1 7,2 7,4 7,4 8,2 
Clexplicado (%) 89 87 90 90 100 
[NH4+] (mg L-1) 0,4 0,4 0,5 0,5 0,5 
[NO3-] (mg L-1) 2,6 2,7 2,7 2,7 2,8 
Nexplicado (%) 32 33 36 35 35 
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Los valores de porcentaje explicado de COT más elevados se ob
concentraciones intermedias de 
obtenido con la dosis estequiométrica, debido principalmente a la elevada 
concentración de ácido maleico y oxálico, respectivamente. El porcentaje explicado 
de cloro aumentó con la dosis de 
quedaron incompletos, mostrando la existencia de intermedios no cuantificados 
con un importante contenido en nitrógeno y, en concentraciones 
subestequiométricas de H
5.3.2.2. Intermedios de oxidación en el tratamiento de alacloro
reactivo Fenton 
La Tabla 5.7 muestra los compuestos aromáticos identificados en los efluentes de 
tratamiento de alacloro mediante reactivo Fenton, empleando dosis iniciales de 
H2O2 en el intervalo de 10 al 100% de la cantidad estequiométrica. 
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El análisis de los efluentes permitió la cuantificación de 2,6-dietilanilina (0,54 mg 
L-1) en el efluente tratado con un 20% de la dosis estequiométrica de H2O2 y de 
anilina en todos los efluentes, en concentración de 1,2 a 2,7 mg L-1, aumentando 
con la dosis de reactivo. Ambos compuestos aparecen también como intermedios 
de oxidación de alacloro mediante ozonización (Farre et al. 2005). En el efluente 
tratado con el 10% de la dosis estequiométrica de H2O2 se identificaron también 
catecol, 2-cloro-2,6-dietilfenil-N-(metil)acetamida (CDEFMA) y N-(metoximetil)-N-
(2,6-dietilfenil)-2-hidroxiacetamida (MMDEFHA). Estos dos compuestos, derivados 
de la acetamida, se han identificado a su vez como intermedios de oxidación de 
alacloro mediante el proceso foto-Fenton (Katsumata et al. 2006). 
La Figura 5.6 muestra la concentración de ácidos orgánicos de cadena corta 
medidos en los efluentes de tratamiento de alacloro mediante reactivo Fenton. La 
evolución seguida por los ácidos detectados fue similar a la observada en los 
efluentes de tratamiento de diurón, ya que condiciones suaves de oxidación 
favorecieron la aparición de acético y fórmico, mientras que el aumento de la dosis 
de H2O2 originó una mayor concentración de malónico y oxálico. 
















































Fig. 5.6. Concentración de ácidos orgánicos en los efluentes de tratamiento por 
reactivo Fenton de alacloro. 
La identificación de los intermedios aromáticos y ácidos de cadena corta se empleó 
para plantear un esquema de reacción, presentado en la Figura 5.7.  
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Fig. 5.7. Esquema de reacción propuesto a partir de los intermedios detectados en 
la oxidación Fenton de alacloro.
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El alacloro se transforma inicialmente en dos compuestos diferentes, CDEFMA y 
MMDEFHA. La pérdida de los radicales unidos al átomo de nitrógeno en ambos 
compuestos da lugar a 2,6-dietilanilina, que se transforma en anilina a partir de la 
eliminación de los radicales etilo. Una mayor oxidación, junto con la liberación del 
grupo amino, da lugar a catecol. La rotura del anillo fenólico llevaría a la aparición 
de ácido malónico, que reaccionaría, en función de las condiciones de oxidación 
empleadas, para dar lugar a acético y fórmico, o bien oxálico, de acuerdo con lo 
descrito previamente. 
Los efluentes presentaron un precipitado de color marrón-anaranjado en 
concentración de 104 a 134 mg L-1, conforme aumentó la dosis inicial de peróxido 
de hidrógeno. La caracterización de dicho sólido se llevó a cabo mediante análisis 
elemental e ICP/MS, recogiéndose su composición en la Tabla 5.8. 
Tabla 5.8. Análisis elemental del residuo sólido obtenido en los efluentes de 
oxidación Fenton de alacloro. 
Elemento C H O N Fe 
% w/w 18 3 74 2 3 
 
La cuantificación de los intermedios detectados, así como el residuo sólido y el 
análisis de las formas inorgánicas de cloro y nitrógeno se emplearon para analizar 
los balances de carbono, cloro y nitrógeno, recogidos en la Tabla 5.9. El porcentaje 
explicado de los tres elementos aumentó con la concentración inicial de peróxido 
de hidrógeno. Los bajos valores de porcentaje explicado revelaron la presencia de 
intermedios no cuantificados, nitrogenados y clorados, en mayor concentración en 
los efluentes obtenidos empleando condiciones menos oxidantes. 
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Tabla 5.9. Porcentajes de COT, Cl y N explicados a partir de los intermedios 
cuantificados, el residuo sólido filtrado y los iones inorgánicos detectados en los 
diferentes efluentes de oxidación de alacloro. 
H2O2 (%) 20 40 60 80 100 
Alacloro (mg L-1) 3,2 0 0 0 0 
Detilanilina (mg L-1) 0,5 0 0 0 0 
Anilina (mg L-1) 1,2 1,8 1,8 1,9 2,7 
Acético (mg L-1) 71,6 61,2 55,0 49,6 47,4 
Fórmico (mg L-1) 9,0 12,5 9,5 7,4 6,5 
Malónico (mg L-1) 0 0 0,9 2,8 12,2 
Oxálico (mg L-1) 0 9,2 21,7 31,2 42,6 
COTteórico (mg L-1) 34,3 31,6 32,0 32,6 38,5 
COTmedido (mg L-1) 91,5 64,4 54,6 54,5 54,4 
COTexplicado (%) 37 49 59 60 71 
[Cl-] (mg L-1) 11,8 12,3 16,2 18,3 20,6 
Clexplicado (%) 52 52 68 77 87 
Sólido (mg L-1) 104 114 117 120 134 
[NH4+] (mg L-1) 0 0,5 1,4 2,5 2,6 
[NO3-] (mg L-1) 2,8 3,0 3,2 3,5 3,7 
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5.3.2.3. Intermedios de oxidación en el tratamiento de atrazina mediante 
reactivo Fenton 
El análisis de los efluentes del proceso Fenton para el tratamiento de atrazina 
permitió la detección de tres intermedios aromáticos principales, 
desetildesisopropil atrazina (DEIA) (C3H4ClN5), desetil-2-hidroxiatrazina (DEHA) 
(C6H11N5O) y desetildesisopropil-2-hidroxiatrazina (DEIHA) (C3H5N5O). La Figura 
5.8 muestra la concentración en el efluente de estos tres compuestos en función de 
la dosis inicial de peróxido de hidrógeno. La concentración de DEIA y DEHA 
disminuyó con la intensidad del tratamiento, aunque el primero apareció 
preferentemente en condiciones ligeramente más oxidantes, mientras que el 
segundo fue mayoritario en el efluente tratado con la menor dosis de H2O2. El 
aumento de la concentración de peróxido de hidrógeno por encima del 40% 
provocó la descomposición de ambos, formando DEIHA. Estos tres compuestos se 
han observado en los efluentes de tratamiento de atrazina obtenidos a partir de la 
oxidación con radicales hidroxilo generados electrocatalíticamente (Balci et al. 
2009) o bien mediante el proceso foto-Fenton (Chan et al. 2006).  


























Fig. 5.8. Evolución de la concentración de los intermedios aromáticos detectados 
en los efluentes de oxidación Fenton de atrazina en función de la dosis inicial de 
H2O2. 
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La Figura 5.9 muestra la evolución de los ácidos orgánicos de cadena corta 
observada en función de la dosis de peróxido de hidrógeno empleada en el 
tratamiento de atrazina mediante reactivo Fenton. El fórmico fue el ácido 
predominante en los efluentes obtenidos con una concentración de H2O2 por 
debajo de la relación estequiométrica, pese a apreciarse una disminución de su 
concentración con el aumento de la dosis de reactivo, especialmente significativa a 
partir del 60% del H2O2 estequiométrico. La concentración de ácido acético 
aumentó con el porcentaje de H2O2 empleado, siendo mayoritario en el efluente 
obtenido con la dosis estequiométrica de reactivo. La concentración de ácido 
oxálico también fue en aumento, pero alcanzó valores significativamente bajos en 
relación con los obtenidos en los efluentes de tratamiento de los demás herbicidas. 
Este hecho explica que los efluentes de oxidación Fenton de atrazina presentaran 
los valores más altos de relación DQO/COT, tal y como se observó en la Figura 5.4. 













































Fig. 5.9. Concentración de ácidos orgánicos en los efluentes de tratamiento por 
reactivo Fenton de atrazina. 
El esquema de reacción propuesto a partir de los intermedios de reacción 
identificados en los efluentes de oxidación de atrazina mediante reactivo Fenton se 
presenta en la Figura 5.10. La atrazina se transforma inicialmente en DEIA y DEHA, 
en función de si pierde el radical isopropil, o bien el átomo de cloro es reemplazado 
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por un grupo OH. La oxidación del radical isopropil da lugar a ácido
se transforma en acético y fórmico bajo condiciones suaves de operación, o bien en 
oxálico en condiciones más oxidantes. La decloración del DEIA por una parte, y la 
desalquilación del DEHA por otra, dan lugar a 
produciría también acético por la oxidación del radical liberado, lo que explica el 
aumento de la concentración de dicho ácido con la dosis de H
los grupos amino del DEIHA produciría ácido cianúrico, que no pudo identificarse 
en el presente trabajo, pero que aparece como intermedio de reacción en el 
tratamiento de atrazina mediante radicales hidroxilo generados electrolíticamente 
(Balci et al. 2009) y mediante oxidación fotocatalítica (
hidrólisis del anillo de la triazina generaría ácido fórmico, que podría 
mineralizarse finalmente a CO
Fig. 5.10. Esquema de reacción propuesto a partir de los intermedios detectados 
en la oxidación Fenton de atrazina.
oxidación avanzada y sistemas
DEIHA. En este último caso, se
2O2. La oxidación de 
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Los efluentes de atrazina también presentaron un sólido anaranjado para todas las 
concentraciones iniciales de H2O2, en un intervalo de 27 a 155 mg L-1, aumentando 
con la concentración de reactivo. La composición del sólido se muestra en la Tabla 
5.10. Es destacable el alto contenido en Fe, causante de la reducción del Fe2+ 
disponible para la reacción con peróxido de hidrógeno, razón por la cual fue 
necesario aumentar la cantidad de catalizador empleado. 
Tabla 5.10. Análisis elemental del residuo sólido obtenido en los efluentes de 
oxidación Fenton de atrazina. 
Elemento C H O Fe 
% w/w 2 2 51 45 
 
Los balances realizados a partir de la cuantificación de los intermedios de 
oxidación de atrazina se recogen en la Tabla 5.11. La concentración de los 
intermedios aromáticos detectados (DEIA, DEHA y DEIHA) así como los ácidos 
orgánicos permitió alcanzar elevados porcentajes de COT, Cl y N explicados, pese a 
que en los efluentes obtenidos con dosis elevadas de peróxido de hidrógeno se 
advierte la presencia de intermedios no cuantificados con un bajo contenido en 
carbono, libres de cloro pero con nitrógeno en su composición, probablemente 
aminas sustituidas o urea, en ambos casos procedentes de la rotura del anillo 
triazínico. 
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Tabla 5.11. Porcentajes de COT, Cl y N explicados a partir de los intermedios 
cuantificados, el residuo sólido filtrado y los iones inorgánicos detectados en los 
diferentes efluentes de oxidación de atrazina. 
H2O2 (%) 20 40 60 80 100 
Atrazina (mg L-1) 3,4 1,3 0,4 0,4 0 
DEIA (mg L-1) 3,0 8,3 5,2 4,5 4,3 
DEHA (mg L-1) 11,3 7,9 1,9 0 0 
DEIHA (mg L-1) 0 0 3,0 4,2 5,9 
Acético (mg L-1) 0 3,0 3,7 5,0 5,8 
Fórmico (mg L-1) 9,1 9,1 8,8 5,8 3,5 
Malónico (mg L-1) 2,6 6,0 2,0 0 0 
Oxálico (mg L-1) 0 0,1 0,3 0,4 0,6 
COTteórico (mg L-1) 10,3 11,7 7,7 6,1 6,1 
COTmedido (mg L-1) 8,3 8,3 7,2 6,8 6,2 
COTexplicado (%) 100 100 100 90 99 
[Cl-] (mg L-1) 3,1 3,3 3,5 3,6 3,6 
Clexplicado (%) 99 100 100 100 100 
Sólido (mg L-1) 155 93 92,5 61,5 27 
[NO3-] (mg L-1) 2,8 2,9 3,0 3,0 3,0 
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5.3.2.4 Intermedios de oxidación en el tratamiento de 2,4-D mediante 
reactivo Fenton 
El análisis mediante HPLC de los efluentes de oxidación Fenton de 2,4-D reveló la 
presencia de 2,4-diclorofenol en una concentración de 6 mg L-1 en el obtenido 
empleando el 20% de la dosis estequiométrica de H2O2. En condiciones aún menos 
oxidantes se detectaron 2,4-diclorofenol, 2-clorofenol, 4-clorofenol, 4-clorocatecol, 
fenol y catecol. El 2,4-diclorofenol se ha identificado como el intermedio clorado 
principal en la degradación de 2,4-D mediante radicales OH· (Li et al. 2004) y 
empleando radiaciones ionizantes (Drzewicz et al. 2004). 
La Figura 5.11 muestra la composición en ácidos orgánicos de cadena corta de los 
efluentes de tratamiento de 2,4-D empleando diferentes concentraciones iniciales 
de peróxido de hidrógeno.  


























































Fig. 5.11. Concentración de ácidos orgánicos en los efluentes de tratamiento por 
reactivo Fenton de 2,4-D. 
Los ácidos acético, fórmico, malónico y glicólico se formaron en condiciones de 
oxidación más suaves, desapareciendo al aumentar la cantidad de H2O2. El ácido 
fumárico apareció preferentemente en los efluentes tratados con concentraciones 
intermedias de H2O2, mientras que el empleo de condiciones más oxidantes 
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favorecieron la formación de ácido oxálico, refractario a este tipo de tratamiento. 
Es destacable la elevada concentración de ácido acético al llevar a cabo el 
tratamiento en condiciones subestequiométricas, así como de oxálico en el efluente 
tratado con la mayor dosis de peróxido de hidrógeno. 
El esquema de reacción propuesto a partir de la identificación de intermedios de 
oxidación Fenton de 2,4-D se recoge en la Figura 5.12. La eliminación de 2,4-D 
mediante reactivo Fenton comienza con la ruptura de la cadena alifática lateral 
para dar lugar a ácido glicólico y 2,4-diclorofenol, que puede ser hidroxilado dando 
lugar a 4-clorocatecol o bien, mediante la pérdida del átomo de cloro, originar 2- y 
4-clorofenol, que dan lugar a fenol. Una mayor oxidación del fenol y la pérdida del 
átomo de cloro del 4-clorocatecol derivan en la formación de catecol, que, tras la 
ruptura del anillo bencénico, se transforma en fumárico. Este ácido, isómero del 
maleico, se oxidaría a malónico que, junto con el ácido glicólico generado 
inicialmente en la rotura de la molécula de 2,4-D, se transformaría en acético y 
fórmico en condiciones subestequiométricas o bien en oxálico con el empleo de 
dosis elevadas de H2O2. 
El tratamiento de 2,4-D mediante oxidación electro-Fenton y fotoelectro-Fenton 
también dio lugar a la aparición de 2,4-diclorofenol y ácido glicólico, que se 
transformó en oxálico a través de su deshidrogenación, seguida de la hidroxilación 
del ácido glioxílico resultante (Brillas et al. 2000). En el tratamiento de 2,4-D 
mediante ambos procesos, el 2,4-diclorofenol dio lugar a 2-clorohidroquinona y 2-
clorobenzoquinona (Badellino et al. 2007). 
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Fig. 5.12. Esquema de reacción propuesto a partir de los intermedios detectados 
en la oxidación Fenton de 2,4
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Es destacable la presencia de un sólido marrón oscuro en los ensayos realizados 
utilizando el 20 y 40% de la relación estequiométrica de H2O2, apareciendo 21,1 y 
13,5 mg L-1, respectivamente. La composición del sólido se muestra en la Tabla 
5.12. Este residuo puede corresponder a productos de condensación generados en 
la oxidación de 2,4-diclorofenol, los cuales se han observado en los efluentes de 
oxidación Fenton de dicho compuesto en condiciones subestequiométricas de H2O2 
(Munoz et al. 2011). 
Tabla 5.12. Análisis elemental del residuo sólido obtenido en los efluentes de 
oxidación de 2,4-D tratados en condiciones subestequiométricas de peróxido de 
hidrógeno. 
Elemento C H O Cl Fe 
% w/w 43 2 32 22 1 
 
La Tabla 5.13 recoge los balances de carbono y cloro realizados a partir de la 
cuantificación de los intermedios de oxidación Fenton de 2,4-D y el residuo sólido 
obtenido en condiciones subestequiométricas. Los valores observados de 
porcentaje de COT explicado revelaron la presencia de intermedios que no 
pudieron cuantificarse, en mayor proporción al disminuir la dosis de H2O2. En los 
efluentes obtenidos empleando dosis de reactivo por debajo del 40% de la 
cantidad estequiométrica los intermedios no cuantificados presentaron cloro en su 
composición. 
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Tabla 5.13. Porcentajes de COT, Cl y N explicados a partir de los intermedios 
cuantificados, el residuo sólido filtrado y los iones cloruro detectados en los 
diferentes efluentes de oxidación de 2,4-D. 
H2O2 (%) 20 40 60 80 100 
2,4-Diclorofenol (mg L-1) 6,1 0 0 0 0 
Glicólico (mg L-1) 7,5 6,0 5,3 3,2 3,1 
Acético (mg L-1) 62,7 43,3 19,4 10,5 6,7 
Fórmico (mg L-1) 22,6 13,1 8,0 7,2 4,0 
Fumárico (mg L-1) 7,0 13,0 11,2 4,3 2,6 
Malónico (mg L-1) 11,8 9,1 3,9 2,1 2,0 
Oxálico (mg L-1) 3,4 10,4 51,4 94,8 113,9 
COTteórico (mg L-1) 41,3 33,9 31,4 35,2 37,2 
COTmedido (mg L-1) 58,4 49,2 45,9 41,6 40,7 
COTexplicado (%) 71 69 68 85 91 
Sólido (mg L-1) 21,1 13,5 0 0 0 
[Cl-] (mg L-1) 38,8 50,7 56,5 56,6 57,3 
Clexplicado (%) 80 93 98 98 99 
 
5.3.2.5. Intermedios de oxidación en el tratamiento de MCPA mediante 
reactivo Fenton 
El ensayo realizado empleando una dosis de peróxido de hidrógeno del 10% de la 
concentración estequiométrica permitió identificar 4-clorofenol, 4-clorocatecol, 
fenol y catecol como intermedios aromáticos de reacción en el tratamiento de 
MCPA mediante reactivo Fenton. En los efluentes tratados con dosis de H2O2 del 20 
al 100% de la cantidad estequiométrica no se detectaron compuestos aromáticos. 
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La concentración de ácidos orgánicos de cadena corta se recoge en la Figura 5.13 
para los efluentes de tratamiento de MCPA obtenidos empleando dosis de H2O2 
entre el 20 y el 100% de la cantidad estequiométrica. Es destacable la elevada 
concentración de ácido acético y fórmico en los efluentes tratados en condiciones 
subestequiométricas, así como de oxálico en las condiciones más oxidantes. En 
menor concentración, se detectó ácido glicólico en condiciones suaves de 
oxidación, fumárico en el efluente obtenido con el 40% de la relación 
estequiométrica de H2O2, y malónico en concentración creciente con la dosis de 
reactivo. 






























































Fig. 5.13. Concentración de ácidos orgánicos en los efluentes de tratamiento por 
reactivo Fenton de MCPA. 
La Figura 5.14 muestra el esquema de reacción propuesto para la oxidación Fenton 
de MCPA a partir de los intermedios detectados. La rotura inicial de la molécula de 
herbicida da lugar a ácido glicólico y 4-clorofenol. Este compuesto se oxidaría, 
según ha sido expuesto para el caso del 2,4-D, a 4-clorocatecol y catecol, o bien a 
fenol y catecol, originando ácido fumárico a partir de la rotura del anillo bencénico. 
Los ácidos acético y fórmico se formarían en condiciones suaves de oxidación a 
partir de les ácidos glicólico y malónico, mientras que el empleo de condiciones 
más oxidantes daría lugar a ácido oxálico. 
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Además de los compuestos anteriormente citados, 
identificaron 4-cloro-o-cresol en vez de 4
molécula de MCPA mediante oxidación fotoelectro
compuesto generaría metilhidroquinona y posteriormente metil
que derivaría en ácido fumárico que, por úl
Fig. 5.14. Esquema de reacción propuesto a partir de los intermedios detectados 
en la oxidación Fenton de MCPA.
Los porcentajes de COT y Cl explicados a partir de los intermedios cuantificados en 
los efluentes de oxidación Fenton de MCPA se recogen en la Tabla 5.14 para las 
diferentes concentraciones de H
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Tabla 5.14. Porcentajes de COT, Cl y N explicados a partir de los intermedios 
cuantificados e iones cloruro detectados en los diferentes efluentes de oxidación 
de MCPA. 
H2O2 (%) 20 40 60 80 100 
Glicólico (mg L-1) 4,9 2,9 0,7 0,6 0,6 
Acético (mg L-1) 65,0 21,0 17,3 16,3 15,5 
Fórmico (mg L-1) 30,1 14,6 10,2 8,5 8,2 
Fumárico (mg L-1) 0 0,8 0 0 0 
Malónico (mg L-1) 1,9 1,9 2,0 2,2 2,5 
Oxálico (mg L-1) 6,6 38,4 49,8 58,8 69,8 
COTteórico (mg L-1) 37,8 24,5 23,9 25,6 28,2 
COTmedido (mg L-1) 61,2 41,2 36,1 35,8 35,7 
COTexplicado (%) 62 59 66 71 79 
[Cl-] (mg L-1) 26,1 28,8 30,3 31,4 31,6 
Clexplicado (%) 82 90 95 99 99 
 
5.3.3. Toxicidad y biodegradabilidad de los efluentes de oxidación Fenton de 
herbicidas 
La toxicidad y biodegradabilidad de los efluentes obtenidos en el proceso Fenton 
se evaluaron con el objetivo de establecer la dosis de reactivo óptima para llevar a 
cabo el tratamiento combinado Fenton-biológico para cada uno de los herbicidas 
estudiados. La Figura 5.15 muestra los valores de ecotoxicidad y porcentaje de 
toxicidad para fango activo en función de la dosis empleada de H2O2, junto con el 
porcentaje de nitrógeno y cloro liberados de la molécula de herbicida. Dichos 
porcentajes se calcularon a partir de la concentración medida de NH4+, NO3- y Cl-, 
así como de residuo sólido en los efluentes de alacloro, atrazina y 2,4-D. La 
diferencia entre el porcentaje explicado y el porcentaje liberado resulta de la 
inclusión o no en el balance del N y el Cl presente en los intermedios cuantificados. 
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En los efluentes en los que no se detectaron intermedios nitrogenados o clorados, 

















































































































































































Fig. 5.15. Ecotoxicidad, porcentaje de toxicidad para fango activo y porcentaje de 
Cl y N liberado en los efluentes de oxidación de diurón (a), alacloro (b), atrazina 
(c), 2,4-D (d) y MCPA (e) en función de la dosis inicial de reactivo. 
El aumento de la concentración inicial de H2O2 permitió una mayor liberación de Cl 
y N, existiendo una mayor resistencia al tratamiento Fenton por parte de los 
radicales nitrogenados frente a los clorados. En este sentido, Malato et al. (2003) 
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observaron una decloración total en el tratamiento de diurón (22 mg L-1) mediante 
fotocatálisis utilizando TiO2, mientras que la liberación de N no alcanzó el 90%. 
En todos los casos tuvo lugar un aumento de la toxicidad al llevar a cabo la 
oxidación del compuesto, observándose diferentes tendencias con el aumento de la 
dosis de peróxido de hidrógeno. En el tratamiento de diurón (Figura 5.15.a) y 
alacloro (Figura 5.15.b), la toxicidad más baja se observó en los efluentes 
obtenidos empleando concentraciones intermedias de reactivo. La elevada 
toxicidad de los efluentes tratados con una dosis inicial del 20% de la cantidad 
estequiométrica de H2O2 pudo estar relacionada con la presencia de intermedios 
derivados de la anilina, 3,4-dicloroanilina en el caso del efluente de diurón, y 2,6-
dietilanilina en el de alacloro. El efecto tóxico de estos compuestos puede ser 
importante incluso en concentraciones traza, puesto que el valor de su EC50 para 
Vibrio fischeri alcanza un valor de 0,61 mg L-1 (Bonnet et al. 2007) y 5,53 mg L-1 
(Aruoja et al. 2011) para 3,4-dicloroanilina y 2,6-dietilanilina, respectivamente. 
El tratamiento de disoluciones acuosas de alacloro mediante ozonización 
fotocatalítica (Farre et al. 2007b) y de diurón mediante fotólisis (Bonnemoy et al. 
2004) originó, al igual que en el presente trabajo, un aumento de la toxicidad. 
Durante el tratamiento de diurón mediante UV/H2O2/O3 (Farre et al. 2005) y 
fotocatálisis con TiO2 (Muneer et al. 1999) se observó un aumento de la toxicidad 
en las primeras etapas de tratamiento, lográndose finalmente la detoxificación del 
efluente. Además, la aplicación de UV/H2O2/O3 provocó un aumento de la toxicidad 
de alacloro (50 mg L-1) con el tiempo de irradiación (Farre et al. 2005). 
En los efluentes de atrazina (Figura 5.15.c) se observó un aumento de la 
ecotoxicidad con el empleo de condiciones más oxidantes, pese a producirse una 
mayor liberación de cloro. Sin embargo, la mayor parte del nitrógeno presente 
inicialmente en la molécula de herbicida se encontró en forma de intermedios 
aromáticos en los efluentes. Tal y como se ha comentado con anterioridad, el 
aumento de la dosis inicial de H2O2 supuso una mayor concentración de DEIHA en 
el efluente (Figura 5.9), cuya elevada toxicidad se ha observado anteriormente en 
el tratamiento de atrazina mediante fotocatálisis con TiO2 (Chan et al. 2004). Este 
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efecto, sin embargo, tuvo relevancia en términos de ecotoxicidad, mientras que el 
fango activo no mostró una especial sensibilidad al DEIHA frente a los intermedios 
aromáticos mayoritarios en los efluentes obtenidos en condiciones 
subestequiométricas, DEHA y DEIA. 
El tratamiento de atrazina (38 mg L-1) mediante UV/H2O2/O3 (Farre et al. 2005) 
produjo un aumento de la toxicidad durante las primeras etapas del proceso, que 
no logró reducirse aumentando el tiempo de irradiación. Asimismo, el tratamiento 
mediante ozonización fotocatalítica de este herbicida también originó un aumento 
de la toxicidad sobre fangos activos (Farre et al. 2007b). 
En los efluentes de 2,4-D (Figura 5.15.d) y MCPA (Figura 5.15.e), la toxicidad 
disminuyó levemente con el aumento de la concentración inicial de H2O2, 
correspondiéndose con aumento de la liberación de cloro. A pesar de ello, los 
efluentes de tratamiento de ambos herbicidas presentaron una mayor toxicidad 
que las disoluciones de partida. En este contexto, Lu et al. (1997) observaron el 
aumento de la toxicidad del 2,4-D con la aplicación de un tratamiento mediante 
TiO2/UV/O2. 
Los elevados valores de porcentaje de toxicidad para fango activo obtenidos para 
los efluentes de tratamiento mediante reactivo Fenton de los diferentes herbicidas 
supusieron un riesgo a tener en cuenta a la hora de establecer el tratamiento 
combinado. A pesar de ello, se llevaron a cabo ensayos de biodegradabilidad para 
poder estudiar la viabilidad del acoplamiento.  
La Figura 5.16 muestra los valores obtenidos de índice de biodegradabilidad junto 
con la composición de los efluentes en fracciones de COT para diferentes 
concentraciones iniciales de peróxido de hidrógeno. La aplicación de reactivo 
Fenton permitió un aumento significativo de la biodegradabilidad, apreciándose 
diferentes tendencias con el aumento de la cantidad de H2O2 empleada. En los 
efluentes de oxidación Fenton de diurón (Figura 5.16.a) los valores más altos del 
índice de biodegradabilidad se observaron empleando dosis intermedias de H2O2, 
coincidiendo con la aparición de una elevada concentración de ácidos orgánicos. 
Farre et al. (2006) observaron un aumento del índice DBO5/DQO del 30 al 60% con 
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el empleo de una dosis de H2O2 del 32 al 84% de la cantidad estequiométrica en el 














































































































































Fig. 5.16. Índice de biodegradabilidad y composición del efluente en ácidos 
orgánicos, compuestos clorados, nitrogenados y no identificados para los efluentes 
de diurón (a), alacloro (b), atrazina (c), 2,4-D (d) y MCPA (e) empleando diferentes 
concentraciones iniciales de H2O2. 
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Los resultados obtenidos para alacloro (Figura 5.16.b), atrazina (Figura 5.16.c) y 
MCPA (Figura 5.16.e) mostraron la estabilización del índice de biodegradabilidad a 
concentraciones elevadas de reactivo debido a una relativa similitud en la 
composición de los efluentes. Los efluentes de alacloro y atrazina presentaron una 
relación DBO5/DQO muy baja, lo cual pudo deberse a la inhibición de la biomasa a 
causa de la presencia de intermedios nitrogenados y clorados, detectados en los 
efluentes de atrazina (DEIA, DEHA y DEIHA) pero no identificados en los efluentes 
de alacloro. En este sentido, se ha observado un aumento de la biodegradabilidad 
de los efluentes de tratamiento de alacloro (50 mg L-1) mediante el proceso foto-
Fenton tratados con un mayor tiempo de reacción debido a la eliminación de 
intermedios inhibitorios, como la 2,6-dietilanilina (Ballesteros Martin et al. 2008).  
Los efluentes de 2,4-D (Figura 5.16.d) presentaron un aumento progresivo del 
índice de biodegradabilidad con el incremento de la dosis inicial de H2O2, debido a 
una mayor concentración de ácidos y una disminución de intermedios clorados y 
no detectados, que, en principio, resultaron ser no biodegradables. Los efluentes 
de tratamiento de este herbicida mostraron, en general, una menor 
biodegradabilidad que los obtenidos para los demás herbicidas, lo contrario a lo 
que cabría esperar teniendo en cuenta su elevado contenido en ácidos orgánicos de 
cadena corta. Sin embargo, la presencia de intermedios no identificados pudo 
provocar la inhibición del metabolismo de la biomasa, obteniéndose valores de 
DBO5 más bajos de lo esperado. 
La evaluación de la biodegradabilidad de los efluentes del proceso Fenton se 
completó con ensayos respirométricos de 24 h. Los resultados de estos ensayos se 
recogen en el Anexo IV. A modo de ejemplo, la Figura 5.17 muestra la eliminación 
de COT y la evolución de la VECO para dos efluentes de tratamiento de diurón, 
obtenidos utilizando el 40 y 100% de la cantidad estequiométrica de H2O2. A partir 
de los respirogramas se observó una mayor actividad de los microorganismos que 
recibieron el efluente de oxidación tratado con el 40% de la concentración 
estequiométrica de peróxido de hidrógeno. La evolución de la VECO permitió 
distinguir fracciones de materia orgánica: una rápidamente biodegradable, 
consumida en las 2 primeras horas de ensayo y correspondiente a los ácidos 
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orgánicos más fácilmente biodegradables, otra biodegradable a medio plazo, que 
desapareció tras las 24 h, y una última fracción refractaria que generó COT 
residual. 

































Fig. 5.17. Evolución de VECO (línea) y conversión de COT (símbolos) en los 
ensayos de biodegradabilidad rápida realizados con los efluentes de oxidación de 
diurón tratados con el 40% (línea sólida) y el 100% (línea punteada) de la cantidad 
estequiométrica de peróxido de hidrógeno. 
En el ensayo realizado con la dosis estequiométrica de H2O2 se observó cierta 
actividad inicial, aunque la VECO fue notablemente más baja que en el ensayo 
anterior. Esto pudo ser consecuencia de la menor concentración de intermedios 
rápidamente biodegradables en el efluente, ya que el componente mayoritario era 
ácido oxálico, más difícil de degradar que otros ácidos como acético o malónico 
(Molina et al. 2010). La mayor actividad en la biomasa permitió finalmente una 
eliminación de COT del 50% en el efluente tratado en condiciones 
subestequiométricas, frente a un 27% en el tratado con una mayor concentración 
de peróxido de hidrógeno. Lapertot et al. (2006b) observaron un aumento de la 
biodegradabilidad en efluentes parcialmente tratados de diurón, alcanzando 
valores de conversión de COT del 70%. 
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La Figura 5.18 muestra la evolución temporal de VECO y conversión de COT en los 
ensayos de biodegradabilidad rápida en los que se obtuvo la mayor actividad 
biológica para cada uno de los herbicidas restantes. Los valores más altos de VECO 
se observaron en el ensayo realizado con el efluente de oxidación de MCPA tratado 
con un 60% de la dosis estequiométrica de peróxido de hidrógeno, en el que se 
alcanzó un valor de 30 mg O2 g-1 SSV h-1. Para los compuestos restantes, alacloro, 
atrazina y 2,4-D, los efluentes que presentaron una mayor actividad biológica en el 
ensayo de biodegradabilidad rápida fueron los tratados con un 80, 60 y 100% de 
H2O2, respectivamente, y en todos ellos la VECO máxima alcanzó un valor en torno 
a 10 mg O2 g-1 SSV h-1.  





























































































































Fig. 5.18. Evolución temporal de VECO y conversión de COT en los ensayos de 
biodegradabilidad rápida realizados para los efluentes de tratamiento de alacloro 
(80% de H2O2) (a), atrazina (60% de H2O2) (b), 2,4-D (H2O2 estequiométrica) (c) y 
MCPA (60% de H2O2) (d). 
Los resultados obtenidos para el efluente de tratamiento de alacloro (Figura 
5.18.a) mostraron un corto período de actividad inicial en el que se eliminó en 
torno al 15% de COT, seguido de una larga fase de latencia. Durante las cinco 
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últimas horas de ensayo tuvo lugar un ligero aumento de la actividad de la 
biomasa, lográndose una conversión final de COT del 28%. Lapertot et al. (2006b) 
observaron valores de conversión de COT de hasta el 90% en ensayos de 
biodegradabilidad inherente realizados con efluentes parcialmente tratados de 
alacloro mediante el proceso foto-Fenton. Estos resultados ponen de manifiesto 
que el test Zahn Wellens no proporciona información sobre la degradación en 
reactores biológicos con fango activo no aclimatado. 
El perfil respirométrico del efluente de oxidación Fenton de atrazina (Figura 
5.18.b) mostró la presencia de diferentes fracciones de materia orgánica 
biodegradable, la primera consumida durante las dos primeras horas (en torno a 
un 14% de COT), y la segunda desde las 5 a las 15 h de ensayo, período durante el 
cual se degradó gran parte del COT presente en el medio, logrando un valor final 
del 30%. Lapertot et al. (2006b) observaron valores de conversión de COT del 40% 
en ensayos de biodegradabilidad inherente realizados con efluentes parcialmente 
tratados de atrazina mediante el proceso foto-Fenton. 
En el ensayo realizado con el efluente de 2,4-D (Figura 5.18.c), la fase de actividad 
inicial se extendió durante 8 h, eliminándose cerca del 40% del COT, aunque 
posteriormente apenas hubo evidencias de degradación biológica. En el efluente de 
oxidación de MCPA se observó no sólo una importante actividad inicial, sino que 
además, la eliminación de materia orgánica continuó, aunque de forma más 
pausada, a lo largo de todo el ensayo, lográndose una conversión final de COT del 
70% (Figura 5.18.d). 
Los valores de índice de biodegradabilidad obtenidos para los diferentes efluentes 
analizados no presentaron relación con la conversión de COT alcanzada en los 
ensayos respirométricos de 24 h, ya que cada parámetro aportó información 
diferente. Los resultados proporcionados por el ensayo de biodegradabilidad 
rápida reflejaron tanto los efectos tóxicos como la inhibición por sustrato. Sin 
embargo, la mayor duración del test de DBO5 permitió a la biomasa eliminar la 
materia orgánica pese a que la velocidad de degradación se viera inhibida. El índice 
DBO5/DQO puede ser útil como parámetro de vertido a cauce, mientras que el 
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método respirométrico de biodegradabilidad rápida refleja con mayor exactitud el 
efecto sobre un reactor biológico. 
La Figura 5.19 muestra los valores de conversión total de COT alcanzados por la 
combinación del tratamiento mediante reactivo Fenton y el ensayo de 
biodegradabilidad rápida para los cinco herbicidas estudiados, diferenciando la 
fracción lograda en cada proceso. Los valores de conversión más bajos se 
obtuvieron para los efluentes de tratamiento de atrazina, mientras que los de 
MCPA presentaron los valores más elevados, llegando casi hasta el 90%. 
La mayor eliminación total de COT se obtuvo empleando dosis intermedias de 
reactivo en el caso de diurón (Figura 5.19.a), atrazina (Figura 5.19.c)  y MCPA 
(Figura 5.19.e). Aunque la conversión de COT alcanzada en los efluentes del 
proceso Fenton fue ligeramente inferior a la obtenida en condiciones más 
oxidantes, la eliminación lograda en el ensayo biológico fue más importante, 
consiguiéndose una mayor eficacia global utilizando una menor cantidad de 
peróxido de hidrógeno. Por ello, las dosis de reactivo elegidas para llevar a cabo el 
estudio del tratamiento combinado fueron del 40% de la dosis estequiométrica de 
H2O2 para diurón, y del 60% para atrazina y MCPA.  
El empleo de dosis de H2O2 por debajo del 80% de la cantidad estequiométrica 
para el tratamiento por oxidación Fenton de 2,4-D (Figura 5.19.d) y del 60% para 
el tratamiento de alacloro (Figura 5.19.b) resultó insuficiente. Los efluentes finales 
obtenidos empleando condiciones más severas en el proceso Fenton presentaron 
porcentajes de eliminación total de COT similares, en torno al 66% los de alacloro 
y 68% los de 2,4-D. Con el objetivo de optimizar el uso de reactivos, se 
seleccionaron las dosis del 60% y 80% de H2O2 para alacloro y 2,4-D, 
respectivamente, de manera que se conseguiría una eliminación de COT 
ligeramente menor que con dosis mayores de reactivo pero también una 
significativa reducción del coste principal del proceso. 
V. Eliminación de compuestos emergentes mediante el acoplamiento de procesos de 
oxidación avanzada y sistemas biológicos 
 
Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 
su acoplamiento con procesos de oxidación avanzada  
165 
 










































































H2O2 (%)  
Fig. 5.19. Conversión de COT alcanzada en el tratamiento por oxidación Fenton y 
en el ensayo de biodegradabilidad rápida en función de la concentración de 
peróxido de hidrógeno utilizada para diurón (a), alacloro (b), atrazina (c), 2,4-D (d) 
y MCPA (e). 
5.3.4. Tratamiento biológico de los efluentes de oxidación Fenton de 
herbicidas 
Los efluentes del proceso Fenton seleccionados para cada herbicida (aquéllos 
tratados con el 40% de la dosis de H2O2 estequiométrica para diurón, 60% de la 
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dosis de H2O2 estequiométrica para alacloro, atrazina y MCPA y 80% de la dosis de 
H2O2 estequiométrica para 2,4-D) se sometieron a un proceso de degradación 
biológica en reactores SBR. La Tabla 5.15 muestra los valores de DQO y COT de 
dichos efluentes, incluyendo la carga másica (Cm) recibida por cada reactor con el 
efluente del proceso Fenton como única fuente de carbono. Dado que las 
condiciones de operación fueron fijas en todos los ensayos, la Cm tratada en el 
sistema biológico fue diferente para cada compuesto estudiado. En el tratamiento 
de los efluentes de diurón y atrazina, el bajo contenido en materia orgánica supuso 
una Cm a tratar notablemente baja. Sin embargo, se llevó a cabo el estudio del 
tratamiento combinado en SBR para ampliar los resultados obtenidos en el ensayo 
de biodegradabilidad rápida. 
Tabla 5.15. DQO y COT de los efluentes del proceso Fenton y Cm tratada en los 
reactores biológicos. 
 Diurón Alacloro Atrazina 2,4-D MCPA 
DQO (mg L-1) 25,8 153,6 29,6 107,0 67,2 
COT (mg L-1) 7,0 54,6 7,2 41,6 36,1 
Cm (kg DQO kg-1 SSV d-1) 0,05 0,31 0,06 0,21 0,13 
 
El tratamiento biológico de los efluentes del proceso Fenton en SBR se llevó a cabo 
durante 12 ciclos de reacción. Una vez alcanzados valores estables de conversión 
de materia orgánica, se analizó la evolución temporal de VECO, DQO, COT y 
concentración de ácidos orgánicos y formas nitrogenadas inorgánicas a lo largo de 
un ciclo. La Figura 5.20 muestra los resultados obtenidos para el efluente de 
oxidación Fenton de 2,4-D tratado con el 80% de la cantidad estequiométrica de 
peróxido de hidrógeno.  
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Fig. 5.20. Evolución temporal de VECO, DQO y COT (a) y concentración de ácidos y 
formas nitrogenadas inorgánicas (b) durante el décimo ciclo de operación del SBR 
tratando el efluente seleccionado de 2,4-D. 
Durante la etapa de llenado anóxico se observó una disminución significativa de 
COT y DQO, coincidiendo con la eliminación casi completa de ácido oxálico, acético 
y fórmico, y una importante reducción de la concentración de NO3-. Esta vía de 
eliminación de materia orgánica en ausencia de oxígeno se debe a procesos de 
desnitrificación heterotrófica, en los que los compuestos orgánicos se utilizan 
como dadores externos de electrones para la reducción de nitrato (Bernet et al. 
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1996, Rustrian et al. 1997, Carini et al. 2003). La posibilidad de alternar procesos 
aeróbicos y anóxicos es una ventaja de la tecnología SBR frente a otro tipo de 
reactores biológicos, y puede ser beneficioso en el tratamiento biológico de 
efluentes procedentes de procesos de oxidación avanzada con un alto contenido en 
ácido oxálico, teniendo en cuenta su baja biodegradabilidad aerobia. Durante la 
primera hora de la etapa de reacción se observó una importante reducción de DQO 
y COT, así como elevados valores de VECO, poniendo de manifiesto la eliminación 
de compuestos orgánicos fácilmente biodegradables mediante el metabolismo 
aerobio de la biomasa. Posteriormente, la actividad de los microorganismos se 
ralentizó, descendiendo la VECO progresivamente hasta alcanzar valores de 
respiración endógena. 
Los parámetros de seguimiento del proceso de degradación biológica a lo largo de 
un ciclo de tratamiento del efluente de oxidación Fenton de diurón obtenido 
empleando el 40% de la dosis estequiométrica de peróxido de hidrógeno se 
muestran en la Figura 5.21. Durante la fase de llenado anóxico se eliminó una 
importante cantidad de materia orgánica mediante disnitrificación, principalmente 
en forma de ácido maleico, acético y fórmico, reduciéndose a su vez de manera 
importante la concentración de nitratos. Las trazas de acético y maleico que 
permanecieron tras la etapa de llenado pudieron eliminarse por completo durante 
la fase de reacción aerobia, mientras que el ácido fórmico resultó más difícil de 
degradar en presencia de oxígeno y la anilina no pudo eliminarse. El proceso de 
nitrificación durante la etapa de reacción aerobia quedó reflejado por el aumento 
de la concentración de nitratos y la eliminación parcial de amonio. El perfil 
respirométrico obtenido mostró diferentes fases en la degradación aerobia, con 
una importante actividad biológica durante la primera hora de reacción, seguida 
por un período de actividad moderada de 2 h, disminuyendo posteriormente la 
VECO hasta alcanzar valores de respiración endógena. 
V. Eliminación de compuestos emergentes mediante el acoplamiento de procesos de 
oxidación avanzada y sistemas biológicos 
 
Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 
su acoplamiento con procesos de oxidación avanzada  
169 
 





























































































Fig. 5.21. Evolución temporal de DQO, COT y VECO (a), y de intermedios y formas 
nitrogenadas (b) a lo largo del séptimo ciclo de reacción durante el tratamiento 
biológico de los efluentes de oxidación Fenton de diurón. 
La Figura 5.22 muestra la evolución en un ciclo de los parámetros de seguimiento 
del proceso biológico en el SBR de tratamiento del efluente de oxidación Fenton de 
alacloro obtenido empleando el 60% de la dosis estequiométrica de peróxido de 
hidrógeno. En la fase de llenado se produjo de nuevo una importante degradación 
anóxica de ácidos orgánicos con la correspondiente disminución de la 
concentración de nitratos. El ácido acético se eliminó por completo durante las 
primeras horas de reacción aerobia, coincidiendo con una importante actividad 
biológica, reflejada en elevados valores de VECO, que disminuyeron 
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progresivamente hasta alcanzar valores constantes. El ácido oxálico se degradó 
preferentemente una vez la concentración de acético se encontró por debajo de los 
5 mg L-1. La anilina se eliminó en un 40%, a diferencia del SBR de tratamiento del 
efluente de diurón, pudiendo deberse a que la biomasa, al recibir una Cm mayor, 
pudo aclimatarse más rápidamente a los intermedios con biodegradabilidad 
moderada. El empleo de condiciones aerobias favoreció la oxidación de amonio a 
nitratos, mientras que la concentración de nitritos permaneció aproximadamente 
constante. 





































































































Fig. 5.22. Evolución temporal de DQO, COT y VECO (a), y de intermedios y formas 
nitrogenadas (b) a lo largo del cuarto ciclo de reacción durante el tratamiento 
biológico de los efluentes de oxidación Fenton de alacloro. 
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Los resultados del tratamiento biológico obtenidos para el efluente de oxidación de 
atrazina tratado con el 60% de la dosis estequiométrica de H2O2 se muestran en la 
Figura 5.23. Los valores de VECO registrados fueron más bajos que para los demás 
compuestos, observándose picos de actividad microbiana al inicio de la reacción y 
a las 5 h de ensayo. El ácido acético presente en el reactor tras la etapa anóxica de 
llenado se eliminó por completo durante las primeras horas de reacción aerobia, 
mientras que el ácido fórmico y el intermedio aromático DEIA fueron más difíciles 
de degradar, lográndose una conversión en torno al 55 y el 15%, respectivamente. 
















































































Fig. 5.23. Evolución temporal de DQO, COT y VECO (a), y de intermedios y formas 
nitrogenadas (b) a lo largo del séptimo ciclo de reacción durante el tratamiento 
biológico de los efluentes de oxidación Fenton de atrazina. 
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La Figura 5.24 muestra los resultados obtenidos durante un ciclo en el SBR de 
tratamiento del efluente de oxidación Fenton de MCPA con una dosis del 60% de la 
cantidad estequiométrica de peróxido de hidrógeno. El respirograma registrado 
mostró una importante actividad de la biomasa, que se extendió durante la mayor 
parte de la etapa de reacción, lográndose una eliminación significativa de materia 
orgánica.   
































































































Fig. 5.24. Evolución temporal de DQO, COT y VECO (a), y de intermedios y formas 
nitrogenadas (b) a lo largo del séptimo ciclo de reacción durante el tratamiento 
biológico de los efluentes de oxidación Fenton de MCPA. 
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El tratamiento biológico en SBR se mantuvo durante 12 ciclos para cada uno de los 
efluentes de oxidación Fenton tratados a excepción del de alacloro, que alcanzó el 
estado estacionario tras 6 ciclos. En el Anexo V se recogen los valores de 
conversión de DQO y COT alcanzados de manera individual en el proceso Fenton y 
el sistema biológico a lo largo de los ciclos de tratamiento de cada uno de los 
herbicidas. La Figura 5.25 muestra los valores medidos de DQO y COT en los 
efluentes finales del tratamiento combinado, así como la conversión total lograda 
por la aplicación del proceso combinado para cada uno de los herbicidas. 

























































































































































Fig. 5.25. Conversión de COT y DQO y valores de COT y DQO residual obtenidos en 
el tratamiento combinado Fenton-biológico de diurón (a), alacloro (b), atrazina (c), 
2,4-D (d) y MCPA (e). 
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Los efluentes de tratamiento de alacloro, 2,4-D y MCPA, cuya concentración inicial 
fue de 180 mg L-1, alcanzaron valores finales de DQO y COT por debajo de 60 mg L-1 
y 30 mg L-1 respectivamente. En el tratamiento de diurón y atrazina, cuya 
concentración inicial fue de 27 mg L-1, se obtuvieron efluentes con valores de DQO 
por debajo de 20 mg L-1 y de COT en torno a 5 mg L-1. 
Los valores de DQO y COT residual de los efluentes del tratamiento combinado de 
diurón aumentaron con el paso de los ciclos (Figura 5.25.a), debido a la 
acumulación de intermedios de oxidación no biodegradables en el SBR. Esto 
implicó que los valores de conversión total alcanzados fueran cada vez menores, 
siendo al comienzo del tratamiento del orden del valor obtenido en el ensayo de 
biodegradabilidad rápida (Figura 5.19.a) mientras que tras 4 días descendió por 
debajo del 60%, pudiendo poner en peligro la eficacia del proceso combinado. En 
este caso, podría ser recomendable no llevar a cabo el tratamiento biológico, ya 
que la carga másica proporcionada por la escasa DQO procedente del tratamiento 
de oxidación fue demasiado escasa y podría ser la causa del funcionamiento 
inadecuado del reactor. Otra alternativa posible sería tratar este compuesto junto 
con otros sustratos, de manera que finalmente el reactor biológico recibiera 
materia orgánica suficiente. Farre et al. (2006) estudiaron el tratamiento 
combinado mediante oxidación foto-Fenton y SBR de una mezcla de diurón (42 mg 
L-1) y linurón (75 mg L-1). Los efluentes de oxidación obtenidos empleando un 68, 
48 y 32% de la dosis estequiométrica de H2O2 lograron una conversión total de 
materia orgánica del 85, 80 y 50%, respectivamente. El efluente tratado con la 
mayor dosis de reactivo se alimentó al SBR durante 12 ciclos, manteniéndose una 
eliminación cercana al 80-85% durante todo el proceso. 
La eliminación de materia orgánica alcanzada por el tratamiento combinado de 
alacloro (Figura 5.25.b), atrazina (Figura 5.25.c) y MCPA (Figura 5.25.e),  se 
mantuvo estable a lo largo del proceso de experimentación, presentando los 
efluentes finales un valor de DQO y COT residual aproximadamente constante. 
Además, la conversión total alcanzada por ambos parámetros en el caso del 
tratamiento de alacloro y atrazina, fue mayor a la esperada a partir de los 
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resultados obtenidos en los ensayos de biodegradabilidad rápida (Figura 5.19.b y 
c).  
Los efluentes del tratamiento combinado de 2,4-D presentaron valores de DQO y 
COT residual progresivamente menores, reflejando la aclimatación del fango activo 
a los compuestos orgánicos procedentes de la oxidación Fenton del herbicida 
(Figura 5.25.d). De esta forma, se alcanzaron valores de conversión total de DQO y 
COT del orden del 90%. El perfil respirométrico también sufrió alteraciones a lo 
largo de los ciclos de tratamiento, evidenciando la aclimatación de la biomasa a 
través del incremento de los valores de VECO inicial. El aumento de la actividad  
biológica experimentado especialmente durante las primeras horas de la etapa de 
reacción permitió alcanzar valores de conversión de DQO y COT mayores que los 
esperados a partir de los resultados obtenidos en el ensayo de biodegradabilidad 
rápida (Figura 5.19.d). 
5.3.5. Ensayos de oxidación Fenton de atenolol y cafeína 
La oxidación Fenton de los fármacos se orientó hacia la eliminación del compuesto 
para conseguir efluentes con una mayor biodegradabilidad y una toxicidad 
reducida, de manera que pudieran verterse directamente sin necesidad de un 
tratamiento biológico posterior. 
La Figura 5.26 muestra la evolución temporal de la conversión de compuesto, H2O2 
y COT observada en los ensayos realizados empleando la dosis estequiométrica de 
peróxido de hidrógeno. Ambos compuestos pudieron eliminarse tras 30 min de 
tratamiento. Sin embargo, la velocidad de descomposición de H2O2 fue 
significativamente lenta, por lo que se obtuvo una conversión incompleta de 
oxidante. Este hecho resultó especialmente relevante en el ensayo realizado con 
cafeína, en el que la baja descomposición de H2O2 reflejó una limitación en la 
disponibilidad del catalizador. La conversión de COT se vio restringida en ambos 
casos, debido a la escasa disponibilidad de radicales hidroxilo en el tratamiento de 
cafeína, y a la generación de intermedios refractarios pese a la continua 
descomposición del H2O2 en el ensayo realizado con atenolol. 
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Fig. 5.26. Evolución temporal de la conversión de compuesto, H2O2 y COT 
utilizando como dosis inicial de reactivo la cantidad estequiométrica de peróxido 
de hidrógeno. 
Una vez estudiada la evolución temporal de los diferentes parámetros empleando 
la dosis estequiométrica de reactivo, se llevó a cabo el análisis de la conversión 
final de compuesto, H2O2, COT y DQO empleando diferentes concentraciones 
iniciales de peróxido de hidrógeno. Los resultados se recogen en la Tabla 5.16. 
Tabla 5.16. Conversión final de compuesto, H2O2, COT y DQO utilizando diferentes 
dosis iniciales de peróxido de hidrógeno. 
  Atenolol Cafeína 











) Compuesto 100 100 100 81 100 100 
H2O2 77 88 98 16 27 38 
COT 24 36 45 5 23 36 
DQO 31 41 47 7 26 37 
El empleo de una dosis de peróxido de hidrógeno del 20% de la cantidad 
estequiométrica fue insuficiente para lograr la eliminación completa de cafeína. 
Además, la escasa descomposición del peróxido de hidrógeno que tuvo lugar en 
dicho ensayo dio lugar a valores de conversión de COT y DQO significativamente 
bajos. En el caso del atenolol, el empleo de concentraciones subestequiométricas 
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de reactivo no fue tan crítico, aunque se apreció una mejora sustancial de la 
conversión de H2O2 y materia orgánica utilizando condiciones de oxidación más 
fuertes. 
La Figura 5.27 muestra la concentración de ácidos orgánicos de cadena corta 
observada en los efluentes de oxidación Fenton de atenolol y cafeína obtenidos 
empleando diferente dosis de peróxido de hidrógeno. La tendencia mostrada por 
los tres ácidos detectados fue similar a la observada en los efluentes de oxidación 
de los herbicidas, ya que el aumento de la dosis inicial de peróxido de hidrógeno 
provocó la disminución de la concentración de acético y fórmico y el aumento de la 
concentración de oxálico, refractario al tratamiento. Sin embargo, el ácido orgánico 
más abundante en los efluentes de oxidación Fenton de atenolol fue el oxálico, 
mientras que los efluentes obtenidos en el tratamiento de cafeína mostraron una 
mayor concentración de ácido acético. 



































































Fig. 5.27. Concentración de ácidos orgánicos en los efluentes de tratamiento por 
reactivo Fenton de atenolol (a) y cafeína (b). 
Los balances de COT calculados a partir de las concentraciones de fármaco y ácidos 
de cadena corta medidas en los efluentes mostraron, en el caso de la cafeína, un 
decrecimiento del porcentaje de COT explicado con el aumento de la dosis inicial 
de H2O2, variando en un intervalo del 32 al 10%. En los efluentes de atenolol, el 
valor más elevado de COT explicado (43%) se dio para una dosis inicial de 
peróxido de hidrógeno del 40% de la cantidad estequiométrica, encontrándose en 
torno al 36% para los demás efluentes analizados. 
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Existe por tanto una importante fracción de materia orgánica compuesta por 
intermedios que no fueron detectados. De acuerdo con la bibliografía, la mayoría 
de los intermedios de oxidación de cafeína proceden de la apertura del anillo 
imidazol tras la rotura del doble enlace N9-C8 de la cafeína (Rosal et al. 2009). Los 
mecanismos principales de transformación de atenolol son la hidroxilación y 
apertura del anillo aromático, o bien la oxidación y rotura de la cadena 2-hidroxi-3-
(isopropilamino)propoxi del atenolol, generando p-hidroxifenilacetamida (Tay et 
al. 2011). Sin embargo, ambos estudios se han realizado utilizando ozono como 
oxidante, ya que no existen trabajos en la literatura sobre la identificación de 
intermedios de degradación de cafeína y atenolol mediante el proceso Fenton. 
La dosis de H2O2 mínima necesaria para asegurar la posibilidad de descargar los 
efluentes de tratamiento de atenolol y cafeína al medio natural se estudió llevando 
a cabo medidas de ecotoxicidad y DBO5. La Tabla 5.17 recoge los valores obtenidos 
de UT (15 min) y DBO5/DQO para los efluentes de oxidación de ambos compuestos.  
Tabla 5.17. Resultados de ecotoxicidad e índice de biodegradabilidad obtenidos 
para los efluentes de atenolol y cafeína tratados con diversas concentraciones 
iniciales de peróxido de hidrógeno. 
 Atenolol Cafeína 
H2O2 (%) UT R2 DBO5/DQO (%) UT R2 
DBO5/DQO 
(%) 
0 2,63 0,99 2 3,85 0,94 2 
20 0,27 0,99 17 1,33 0,99 10 
40 <0,10 0,94 39 0,26 0,97 37 
100 0,18 0,93 51 0,65 0,99 60 
La oxidación Fenton de atenolol y cafeína produjo un aumento significativo de la 
biodegradabilidad y una reducción importante de la toxicidad. El empleo de 
reactivo Fenton en una dosis equivalente al 40% de la cantidad estequiométrica de 
H2O2 sería suficiente para llevar a cabo el tratamiento de atenolol y cafeína en una 
concentración del orden de 10 mg L-1, ya que con ello se consigue la total 
conversión de compuesto de partida, una importante reducción de la toxicidad y 
un aumento significativo de la biodegradabilidad. Sin embargo, sería necesario 
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eliminar el peróxido de hidrógeno residual antes de llevar a cabo la descarga del 
efluente, ya que no se produjo la completa descomposición del mismo. 
 
5.4. Conclusiones 
El tratamiento de diurón, alacloro, atrazina, 2,4-D y MCPA mediante reactivo 
Fenton generó efluentes con una importante fracción de materia orgánica 
compuesta por ácidos orgánicos de cadena corta. Los intermedios detectados en 
mayor concentración en los efluentes obtenidos empleando condiciones suaves de 
oxidación fueron los ácidos acético y fórmico, mientras que la utilización de dosis 
de peróxido de hidrógeno próximas a la estequiométrica generó efluentes con un 
alto contenido en ácido oxálico, refractario al tratamiento. 
La presencia en los efluentes de oxidación Fenton de intermedios aromáticos como 
3,4-dicloroanilina (diurón), 2,6-dietilanilina (alacloro), DEIHA (atrazina) y 2,4-
diclorofenol (2,4-D), además de otros compuestos no identificados, ocasionó un 
aumento de la toxicidad respecto de los compuestos de partida. Sin embargo, los 
efluentes obtenidos fueron significativamente más biodegradables, eligiéndose 
dicho parámetro como criterio de selección de la dosis de peróxido de hidrógeno 
óptima para llevar a cabo el acoplamiento del proceso Fenton con un sistema 
biológico. Dicha dosis fue relativamente baja para el tratamiento de diurón (40% 
de la dosis estequiométrica de H2O2) y de alacloro, atrazina y MCPA (60% de la 
dosis estequiométrica de H2O2), mientras que en el caso del 2,4-D resultó necesario 
emplear condiciones de oxidación ligeramente más intensas (80% de la dosis 
estequiométrica de H2O2). 
Los efluentes del proceso Fenton se trataron en un SBR, logrando elevadas 
conversiones de materia orgánica e incluso eliminándose de manera parcial 
intermedios aromáticos como anilina o DEIA. Los resultados obtenidos durante el 
tratamiento biológico del efluente de oxidación Fenton de 2,4-D mostraron una 
disminución de la concentración residual gracias a la aclimatación de la biomasa. 
En el caso de atrazina, alacloro y MCPA, la eliminación de materia orgánica se 
mantuvo aproximadamente constante a lo largo de los ciclos de tratamiento, 
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mientras que los efluentes finales de tratamiento de diurón mostraron un aumento 
de la concentración residual de COT y DQO. 
La oxidación mediante reactivo Fenton de soluciones acuosas de los fármacos 
estudiados (atenolol y cafeína) originó una disminución de la ecotoxicidad y una 
mejora de la biodegradabilidad en términos de relación DBO5/DQO, obteniéndose 
efluentes cuyas características permitieron su vertido incluso empleando 
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El crecimiento exponencial de la agricultura intensiva que ha tenido lugar durante 
las últimas décadas en los países del Mediterráneo ha ocasionado no sólo un 
elevado consumo de agua como recurso sino también su contaminación debido a la 
presencia de pesticidas. Estas sustancias son, por lo general, químicamente 
estables y recalcitrantes, y no pueden eliminarse mediante los tratamientos 
convencionales de aguas residuales, pudiendo suponer un riesgo para la salud 
pública y el medio ambiente debido a sus efectos tóxicos a largo plazo. El 
desarrollo de métodos eficaces para la eliminación de estos compuestos se ha 
estudiado empleando compuestos puros, ya sea de manera individual (Lapertot et 
al., 2006) o en mezclas (Ballesteros Martin et al. 2009a), existiendo escasas 
referencias en el tratamiento de efluentes reales. Estas aguas residuales, generadas 
en el lavado de los tanques de fabricación y de los envases usados para su 
reutilización, se caracterizan por su extrema toxicidad, un volumen reducido y una 
localización bien definida (Malato et al. 1999). En España, es destacable el área 
agrícola de El Ejido (30000 Ha de cultivo en invernadero), en la cual se recogen 
para su reciclado alrededor de 2 millones de envases de pesticidas al año (Zapata 
et al. 2010), cuyas aguas de lavado suelen tratarse mediante el proceso foto-Fenton 
en la Plataforma Solar de Almería (Blanco et al. 2004). Sin embargo, los elevados 
costes operacionales de este tipo de tratamiento han impulsado el desarrollo de 
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una estrategia de acoplamiento con sistemas biológicos. De esta forma pueden 
aplicarse condiciones más suaves en el proceso foto-Fenton y mejorar la 
degradación en el sistema biológico, optimizando los costes globales. La aplicación 
de un tratamiento previo como la oxidación foto-Fenton permite de mejorar la 
biodegradabilidad de estas aguas residuales, logrando altas eficacias en la 
eliminación de pesticidas incluso en elevadas concentraciones (Ballesteros Martín 
et al. 2009b). 
El empleo de tratamientos no destructivos como procesos de adsorción en 
combinación con sistemas biológicos para la eliminación de pesticidas en aguas 
residuales se encuentra menos extendido. Por lo general, estos procesos suelen 
utilizar como adsorbente carbón activo, por su elevada capacidad de adsorción, 
debido a la presencia de grupos activos sobre la superficie del carbón y la elevada 
área superficial. El alto coste del carbón activo ha propiciado el desarrollo de 
adsorbentes alternativos obtenidos a partir de residuos sólidos agrícolas (Mohan 
et al. 2002), lodos de depuradora (Monsalvo et al. 2012), bioadsorbentes como 
chitosan (Crini et al. 2008) o bien materiales naturales como arcillas (Haderlein et 
al. 1996) para la eliminación de diferentes contaminantes, como compuestos 
fenólicos (Ahmaruzzaman 2008), azul de metileno (Rafatullah et al. 2010) y otros 
tintes como verde de malaquita o violeta cristal (Crini 2006, Gupta et al. 2009). 
Entre los diferentes adsorbentes empleados, la bentonita, una arcilla 
montmorillonita del grupo de las esmectitas, posee una estructura y composición 
química que le proporciona una elevada área superficial químicamente activa, una 
significativa capacidad de intercambio catiónico y una importante superficie 
interlaminar (Ayari et al. 2005), lo cual le otorga la capacidad de adsorber 
cantidades significativas de compuestos orgánicos y metales pesados. 
En el presente capítulo se aborda el estudio de la biodegradabilidad de un agua 
residual industrial procedente del lavado de los tanques de fabricación de 
productos fitosanitarios de la compañía Aragonesas Agro S.A. Este tipo de efluente 
posee una amplia heterogeneidad en su composición, con un elevado contenido en 
pesticidas, disolventes y otros compuestos orgánicos. La elevada DQO del agua 
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residual (en torno a 20 g L-1) implicaría un consumo excesivo de reactivo químico 
en caso de aplicarse un tratamiento de oxidación como el proceso Fenton, 
empleado en el capítulo V para el tratamiento de soluciones acuosas de herbicidas. 
Por ello, se ha estudiado la posibilidad de llevar a cabo un tratamiento previo 
mediante adsorción con bentonita con el objetivo de disminuir la concentración de 
compuestos tóxicos, favoreciendo un tratamiento biológico posterior para la 
eliminación de la fracción biodegradable de la materia orgánica contenida en el 
agua residual. 
 
6.2. Materiales y métodos 
6.2.1. Ensayos de adsorción 
Los ensayos de adsorción se llevaron a cabo utilizando bentonita Polyclay en una 
concentración de 4 g L-1, establecida en ensayos previos de coagulación-adsorción 
con FeCl3 como coagulante y bentonita como adsorbente, para el tratamiento de 
estas aguas residuales (Pliego 2012). El proceso de adsorción se llevó a cabo a 
temperatura ambiente en un reactor de vidrio de 1 L agitado mecánicamente (150 
rpm) durante 15 min. El efluente filtrado se analizó para determinar la eliminación 
de DQO, COT y pesticidas, así como la ecotoxicidad y biodegradabilidad, tanto del 
agua bruta como del efluente obtenido en el proceso. 
6.2.2. Ensayos de biodegradabilidad 
La biodegradabilidad del agua bruta y del efluente de bentonita se determinó a 
partir de la relación DBO5/DQO. La evaluación de la DBO5 se llevó cabo siguiendo 
el protocolo 5210 (APHA 1992), empleando un equipo de Velp Scientifica y una 
concentración de biomasa de 75 mg SSV L-1. 
La evaluación de la biodegradabilidad rápida se llevó a cabo mediante 
respirometría siguiendo el procedimiento detallado en el capítulo II (apartado 
2.2.6), basado en la determinación de la velocidad específica de consumo de 
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oxígeno y la conversión de DQO y COT tras 24 h de exposición de la biomasa con el 
agua objeto de estudio, empleando para ello una concentración de 350 mg SSV L-1. 
6.2.3. Reactor secuencial discontinuo 
El tratamiento biológico de los efluentes del proceso de adsorción se llevó a cabo 
utilizando un reactor de 3 L construido en vidrio, termostatizado a 30oC mediante 
una camisa exterior y equipado con una sonda de oxígeno disuelto para evaluar la 
actividad de la biomasa a través de respirometría La estructura y componentes de 
dicho reactor se detalló en el capítulo IV (apartado 4.2.1). 
El SBR se operó en secuencias de 8 h formadas por las siguientes etapas: llenado 
anóxico (1 h), reacción aereada (5,5 h), sedimentación (1 h) y vaciado (0,5 h), 
empleando un tiempo de retención hidráulico (tRH) de 5 d y un tiempo de retención 
celular (tRC) de 30 d. La biomasa se mantuvo en torno a 3 g SSV L-1. Se tomaron 
muestras durante el proceso biológico para la determinación de la concentración 
de pesticidas, COT y DQO, y se registró el perfil de VECO durante la fase de 
reacción. 
El efluente obtenido en el tratamiento del agua residual mediante adsorción, 
filtrado para eliminar la bentonita, requirió la adición de nutrientes (sulfato 
amónico y ácido fosfórico) y sales minerales (CaCl2, FeCl3, KCl y MgSO4) en relación 
DQO:N:P:micronutrientes 100:5:1:0,05. El tratamiento con bentonita proporcionó 
un efluente con un pH adecuado para el tratamiento biológico, por lo que no fue 
necesario neutralizarlo. 
6.2.4. Inóculo 
El inóculo empleado en los ensayos de biodegradabilidad y en el SBR se tomó del 
reactor biológico de mantenimiento alimentado con acetato sódico y glucosa para 
favorecer el crecimiento de biomasa no aclimatada (apartado 2.2.1 del capítulo II). 
6.2.5. Métodos analíticos 
La determinación de COT se llevó a cabo mediante un analizador COT-Vcsh, de 
Shimadzu (apartado 2.2.9 del capítulo II). La DQO se analizó siguiendo el protocolo 
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5220A (APHA 1992). La ecotoxicidad se determinó siguiendo el procedimiento 
Microtox®, descrito en el apartado 2.2.5 del capítulo II. La concentración de 
pesticidas se determinó mediante cromatografía HPLC utilizando un detector 
Diode Array 330 con lámpara de deuterio, que permite el análisis en diferentes 
longitudes de onda que corresponden al espectro de absorción del UV, y una 
columna Phenomenex Kromasil C18 (150x4,6 mm, 5µm). Como fase móvil se 
utilizó acetonitrilo y ácido acético 20 mM en agua en gradiente del 30 al 100% del 
primero en 45 min. La Tabla 6.1 muestra los tiempos de retención y las longitudes 
de onda de máxima absorbancia para los diferentes pesticidas encontrados en el 
agua residual bruta. 
Tabla 6.1. Tiempos de retención y longitud de onda de máxima absorción para los 
pesticidas encontrados en el agua residual. 
Compuesto tR (min) λmax (nm) 
Metamitrona 3,7 307 
Terbutilazina 15,1 226 
Procloraz 20,6 202, 250 
Clorpirifos 31,0 198, 228, 288 
MCPP 39,5 201, 228, 279 
 
6.3. Resultados y discusión 
6.3.1. Caracterización del agua residual 
El agua residual procedente del lavado de tanques de fabricación de pesticidas se 
analizó en términos de DQO, DBO5, COT, pH, ecotoxicidad y concentración de 
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pesticidas. Una caracterización preliminar del agua residual se recoge en la Tabla 
6.2. 
Tabla 6.2. Características del agua residual objeto de estudio. 
DQO 21,12 g L-1    Metamitrona 411 mg L-1 
COT 6,76 g L-1    Terbutilazina 86 mg L-1 
pH 5,7    Procloraz 1500 mg L-1 
Ecotoxicidad 975 UT    Clorpirifos 740 mg L-1 
DBO5/DQO 0,28    MCPP 230 mg L-1 
 
Los pesticidas cuantificados supusieron el 20% de COT y el 18% de DQO (medida 
como DQO teórica de acuerdo con el método 301 de la OECD 301 (1993)) del agua 
residual, lo cual reveló la presencia de una gran cantidad de otros compuestos que 
no fueron cuantificados. Pliego (2012) llevó a cabo una caracterización más 
exhaustiva de estas aguas residuales, detectando una gran cantidad de compuestos 
mediante cromatografía de gases con detector de masas (GC/MS). La Figura 6.1 
muestra el cromatograma obtenido en dicho análisis, recogiéndose los compuestos 
identificados en la Tabla 6.3. Trece de las especies identificadas fueron pesticidas, 
mayoritariamente herbicidas (34-39, 43 y 45), además de insecticidas y acaricidas 
(30, 32), fungicidas (44, 46) y nematicidas (42). Al tratarse de aguas residuales 
procedentes de la fabricación de pesticidas, pudieron identificarse también 
intermedios utilizados en el proceso de fabricación (7 y 27), así como adyuvantes 
(41), concentrados en aceite que mejoran la eficacia del herbicida permitiendo 
disminuir la cantidad de principio activo. El resto de los compuestos identificados 
se corresponden en su mayoría con disolventes orgánicos, compuestos orgánicos 
para síntesis y precursores químicos.  
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Tabla 6.3. Compuestos identificados en el agua residual mediante GC/MS (Pliego 
2012). 
Pico  Compuesto Pico Compuesto 
1 m-Xileno 24 1,2,3,5-Tetrametilbenceno 
2 o-Xileno 25 4-Metil-indano 
3 p-Xileno 26 3-Fenilbut-1-eno 
4 Ciclohexanona 27 4-Isopropilfenilisocianato 
5 n-Propilbenceno 28 2-Metilnafthaleno 




8 1,2,4-Trimetilbenceno 31 N,N-Dimetildecanamida 
9 o-Etiltolueno 32 Dimetoato 
10 1,2,3-Trimetilbenceno 33 4-Piperazinoacetofenona 
11 1,3,5-Trimetilbenceno 34 Terbutilazina 
12 2-Etil-1-hexanol 35 Etofumesato 
13 Hidrindene 36 Linurón 
14 1,2-Dietilbenceno 37 Metolaclor 
15 n-Propiltolueno 38 Pendimentalina 
16 1,4-Dietilbenceno 39 Mecoprop-isoctil 
17 Ciclohexanona oxima 40 Metil octadeca-9,12-dienoato 
18 Óxido de fenilpropileno 41 Oleato de metilo 
19 4-Etil-o-xileno 42 Fenamifos 
20 p-Cimeno 43 Oxifluorfen 
21 m-Cimeno 44 Propiconazole 
22 3-Etil-o-xileno 45 Diclofop 
23 1,2,3,4-Tetrametilbenceno 46 Procloraz 
 
La Tabla 6.4 recoge los valores de EC50 publicados en la literatura para los 
pesticidas que se pudieron cuantificar en el presente trabajo. Se puede observar 
que se trata de compuestos altamente tóxicos, tanto para Vibrio fischeri como para 
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otros organismos, como algas (Scenedesmus  subspicatus), plantas (Lemna minor) y 
crustáceos (Daphnia magna). La elevada toxicidad del agua residual podría ser 
debida a la presencia de estos compuestos en concentraciones varios órdenes de 
magnitud superiores a su EC50, sumada a la tendencia que muestran estas 
sustancias a desarrollar efectos sinérgicos cuando se encuentran en mezclas 
(Norgaard et al. 2010, Bjergager et al. 2011). 
Tabla 6.4. Valores de EC50 recogidos en la literatura para los pesticidas contenidos 
en el agua residual. 
 Organismo EC50 (mg L-1) Referencia 
Metamitrona Scenedesmus  
subspicatus 
2,9 Nitschke et al. 1999 
1,0 Brock et al. 2004 
Lemna minor 1,7 Brock et al. 2004 
Daphnia magna 0,13 Brock et al. 2004 
Terbutilazina S. subspicatus 0,016 Nitschke et al. 1999 
L. minor 0,23 Nitschke et al. 1999 
Procloraz D. magna 4,5 Bjergager et al. 2012 
Clorpirifos 
V.fischeri 
0,27 Jones et al. 2003 
2,8 Palma et al. 2008 
D.magna 0,0007 Palma et al. 2008 
MCPP S. subspicatus > 180 Nitschke et al. 1999 
L. minor 6,0 Nitschke et al. 1999 
 
La elevada concentración de materia orgánica, así como la ecotoxicidad 
extremadamente alta, hizo necesario someter a dilución el agua residual antes de 
llevar a cabo los ensayos de biodegradabilidad rápida. Se emplearon diluciones 
1:20, 1:50 y 1:100, conservando la concentración de biomasa en 350 mg SSV L-1, 
con el objetivo de cubrir un intervalo significativo de relación biomasa/sustrato 
(de 0,6:1 a 2,6:1). Estos valores se encontraron por debajo del intervalo de 50:1 a 
100:1 establecido en la descripción del método en el capítulo II (apartado 2.2.6), ya 
que de otra forma la enorme dilución del agua residual exigida no sería viable a la 
hora de llevar a cabo su tratamiento en un reactor biológico. 
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La Figura 6.2 muestra la evolución de la VECO a lo largo del ensayo de 
biodegradabilidad rápida para las diferentes diluciones estudiadas del agua 
residual. Los respirogramas de las Figuras 6.2.a y 6.2.b, correspondientes a las 
diluciones 1:20 y 1:50, mostraron una disminución progresiva de la VECO pasadas 
10 h hasta alcanzar valores por debajo de 1 mg O2 g-1 SSV h-1, lo cual reflejó una 
toxicidad significativa sobre la biomasa. El perfil respirométrico de la Figura 6.2.c, 
pese a no mostrar este efecto tóxico, permitió apreciar inhibición por sustrato, ya 
que los valores de VECO aumentaron gradualmente conforme se consumieron los 
sustratos biodegradables presentes en el agua residual, disminuyendo por tanto su 
concentración en el medio de reacción. En los tres casos, la actividad de la biomasa 
se concentró en las primeras 10 h de ensayo, observándose un aumento de los 
valores de VECO conforme el agua residual estuvo más diluida, debido a una 
reducción del efecto inhibitorio sobre el fango activo. 



































































Fig. 6.2. Perfiles respirométricos obtenidos en los ensayos de biodegradabilidad 
rápida de las aguas residuales sometidas a una dilución 1:20 (a), 1:50 (b) y 1:100 
(c). 
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Los ensayos de biodegradabilidad rápida se completaron con medidas de DQO y 
COT al inicio y al final de las 24 h de ensayo para las tres diluciones estudiadas, 
cuyos valores se recogen en la Tabla 6.5. En los ensayos realizados para las 
diluciones más bajas se observó un aumento de la concentración de la materia 
orgánica en disolución debido a la lisis celular provocada por los compuestos 
tóxicos presentes en el agua residual aún en una concentración demasiado elevada. 
Para la mayor dilución se logró una conversión del 35% tanto de DQO como de 
COT. Sin embargo, la aplicación de una dilución tan elevada a la hora de llevar a 
cabo un tratamiento biológico podría resultar inviable, siendo más conveniente 
llevar a cabo un tratamiento previo del agua residual antes de introducirla al 
reactor biológico. 
Tabla 6.5. Valores de DQO y COT medidos al inicio y al final de los ensayos de 
biodegradabilidad rápida. 














Inicial 902 248 390 106 211 61 
Final 1286 447 618 234 138 39 
 
Los ensayos de biodegradabilidad realizados (DBO5/DQO y biodegradabilidad 
rápida) proporcionaron resultados contradictorios. Mientras que la relación 
DBO5/DQO mostró un valor de 0,28, lo que se corresponde con una 
biodegradabilidad moderada, los ensayos respirométricos, llevados a cabo en 
condiciones menos restrictivas (relación biomasa/sustrato de 10 a 40 veces mayor 
que en el ensayo de DBO5), pusieron de manifiesto efectos tóxicos e inhibitorios 
importantes sobre la biomasa. La incongruencia entre ambos resultados refleja la 
importancia de las condiciones en las que se llevan a cabo los ensayos biológicos. 
El índice de biodegradabilidad puede ser válido para comparar diferentes aguas 
residuales o bien como parámetro global de vertido a cauce, pero no resulta 
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representativo del comportamiento que pueda desarrollar el fango activo al llevar 
a cabo el tratamiento de un agua residual mediante un sistema biológico. 
6.3.2. Ensayos de adsorción con bentonita 
La Tabla 6.6 recoge los valores de DQO, COT, pH, ecotoxicidad, índice de 
biodegradabilidad y concentración de pesticidas en el efluente obtenido tras el 
proceso de adsorción empleando bentonita. 
Tabla 6.6. Valores de DQO, COT, pH, ecotoxicidad, índice de biodegradabilidad y 
concentración de pesticidas en las aguas residuales tratadas con bentonita. 
DQO 5,92 g L-1    Metamitrona 14,6 mg L-1 
COT 2,16 g L-1    Terbutilazina  7,4 mg L-1 
pH 6,8    Procloraz - 
Ecotoxicidad 21 UT    Clorpirifos - 
DBO5/DQO 0,38    MCPP - 
 
El tratamiento con bentonita logró una eliminación del 72% y el 68% de DQO y 
COT, respectivamente, con una reducción del 96% de metamitrona y el 91% de 
terbutilazina, y la completa desaparición del resto de pesticidas. Además, el pH 
tomó un valor cercano a la neutralidad, por lo que no resultó necesaria la adición 
de NaOH para llevar a cabo los ensayos biológicos. El índice de biodegradabilidad 
alcanzó un valor ligeramente superior al obtenido con el agua residual bruta y la 
ecotoxicidad disminuyó hasta alcanzar un valor por debajo del límite de vertido a 
la red integral de saneamiento (25 UT) (Ley 10/1993). El empleo de bentonita 
permitió llevar a cabo una adsorción selectiva de los compuestos más tóxicos, ya 
que la eliminación del 72% de DQO logró una reducción de más del 97% de la 
ecotoxicidad. 
El efluente del proceso de adsorción con bentonita se sometió a una dilución 1:10, 
de manera que la relación biomasa/sustrato empleada tomó un valor de 1,4:1, 
intermedio dentro del intervalo estudiado para el agua residual bruta. La Figura 
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6.3 muestra el respirograma obtenido en el ensayo biodegradabilidad rápida 
realizado con el efluente del tratamiento con bentonita sometido a una dilución 
1:10. Puede observarse una elevada actividad de los microorganismos que se 
prolongó hasta pasadas 15 h, tras lo cual la VECO tomó valores de respiración 
endógena sin toxicidad aparente. El respirograma muestra la presencia de 
compuestos que se consumieron a diferente velocidad, alcanzándose los valores 
más elevados de VECO durante las dos primeras horas y manteniéndose 
posteriormente en torno a los 40 mg O2 h-1 g-1 SSV hasta completar la eliminación 
de la materia orgánica rápidamente biodegradable. La conversión de DQO y COT 
lograda en el ensayo fue del 61 y el 60%, respectivamente. Estos valores, casi el 
doble de los obtenidos en el ensayo de biodegradabilidad rápida del agua residual 
bruta diluida 1:100, ponen de manifiesto nuevamente la selectividad de la 
bentonita, ya que la DQO residual obtenida tras el proceso de adsorción estuvo 
formada por una mayor proporción de compuestos biodegradables. 

























Fig. 6.3. Perfil respirométrico obtenido para una dilución 1:10 del efluente de 
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6.3.3. Tratamiento biológico del efluente de adsorción con bentonita 
El agua residual tratada con bentonita se sometió a un proceso de degradación 
biológica en un SBR, utilizando una Cm de 0,4 kg DQO kg-1 SSV d-1, de manera que el 
influente sufrió una dilución 1:15 en cada ciclo. La Figura 6.4.a muestra la 
conversión de DQO, COT y pesticidas lograda en cada uno de los ciclos de 
tratamiento biológico, quedando reflejada la concentración de pesticidas, DQO y 
COT de los efluentes en la Figura 6.4.b. 


































































Fig. 6.4. Conversión lograda en cada ciclo de tratamiento durante el proceso 
biológico (a) y DQO, COT y concentración de pesticidas en los efluentes (b). 
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La eliminación insuficiente de materia orgánica durante los primeros ciclos 
provocó la acumulación de DQO y COT en el reactor. Tras un período de 
aclimatación, se logró una estabilización de los valores de conversión, que incluso 
fueron aumentando progresivamente durante los últimos ciclos de tratamiento. El 
proceso de aclimatación quedó a su vez reflejado en la creciente conversión de 
metamitrona, cuya concentración en el efluente se estabilizó a partir del décimo 
ciclo. La terbutilazina, sin embargo, no pudo degradarse, y su concentración en el 
efluente fue aumentando a lo largo de los ciclos. Nitschke et al. (1999) estudiaron 
la biodegradación de terbutilazina empleando un proceso de fangos activos, sin 
apreciar, tras 6 semanas de tratamiento, degradación biológica alguna. 
La actividad de la biomasa se evaluó mediante la determinación de la VECO 
durante la etapa de reacción a lo largo de los ciclos de tratamiento. La Figura 6.5 
muestra los respirogramas obtenidos en el primer y el décimo ciclo, así como la 
evolución de DQO y COT. El perfil respirométrico registrado en el décimo ciclo 
mostró una mayor actividad en la biomasa, correspondiéndose además con una 
mayor eliminación de DQO y COT. Estos datos se contradicen con los valores de 
conversión mostrados en la Figura 6.4.a, debido a que la acumulación de materia 
orgánica originó un aumento de la concentración inicial en el reactor que implicó 
que, aunque la cantidad de materia orgánica degradada fue mayor, el porcentaje de 
conversión resultara menor que el observado en el primer ciclo. 
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Fig. 6.5. Evolución temporal de DQO, COT y VECO a lo largo del primer (a) y 
décimo ciclo (b) de reacción durante el tratamiento biológico del efluente de agua 
residual tratado con bentonita. 
La Figura 6.6 muestra la materia orgánica eliminada en términos DQO y COT en 
cada uno de los ciclos de tratamiento realizados a lo largo del período de 
experimentación con el sistema SBR. A pesar de la clara disminución de los valores 
de conversión obtenidos durante los primeros ciclos de acuerdo con la Figura 6.4.a, 
la eliminación de materia orgánica se mantuvo en valores constantes, 
observándose posteriormente un significativo aumento, lo que puso de manifiesto 
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la aclimatación de la biomasa al influente tratado. Al cabo de 13 ciclos, el sistema 
SBR resultó capaz de degradar 1,9 y 2,4 veces más de DQO y COT, respectivamente. 


















 DQO  COT
 
 
Fig. 6.6. Degradación de DQO y COT a lo largo de los ciclos de tratamiento del SBR. 
6.3.4. Estimación de costes 
Los efluentes obtenidos mediante el acoplamiento del proceso de adsorción con 
bentonita y el tratamiento biológico en SBR cumplieron los límites de vertido de la 
Ley 10/1993 (1750 mg DQO L-1). Sin embargo, es destacable la generación de una 
importante cantidad de residuo en la etapa de pre-tratamiento derivada de la 
aplicación de bentonita como adsorbente, debido a que este tipo de arcilla posee 
una gran capacidad de hincharse en medio acuoso. La gestión de este residuo 
encarecería de manera importante el tratamiento. La Tabla 6.7 recoge una primera 
estimación teniendo en cuenta los principales costes de operación del proceso 
combinado, derivados del uso de bentonita como reactivo y la gestión del fango 
producido en el tratamiento previo (Pliego et al. 2012), así como del coste global 
de un tratamiento biológico aerobio en EDAR incluyendo energía, personal, 
reactivos, mantenimiento y residuos (Hernandez-Sancho et al. 2010). La cantidad 
de lodos generados durante el tratamiento de adsorción con bentonita se 
determinó experimentalmente mediante filtración por gravedad, recogiéndose 
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21,4 kg de lodos por m3 de agua tratada. Los resultados se presentan tanto en € m-3 
de agua tratada como en € kg-1 DQO eliminada. 
 
Tabla 6.7. Estimación de los principales costes de operación del tratamiento de las 
aguas residuales objeto de estudio mediante un proceso combinado de adsorción 
con bentonita y biológico. 
 Precio (€ kg-1) € m-3 € kg-1 DQO 
Bentonita 1,03 4,12  
Lodos 0,09 1,93  
Pre-tratamiento  6,05 0,40 
Tratamiento 
biológico 
 0,20 0,04 
Total  6,25 0,44 
El coste global del tratamiento fue relativamente bajo en términos de € kg-1 DQO 
eliminada, teniendo en cuenta la elevada concentración inicial de materia orgánica 
de las aguas tratadas y la importante conversión de DQO obtenida finalmente. El 
coste principal resultó del empleo de bentonita como reactivo, que encareció 
significativamente el tratamiento previo en comparación con el sistema biológico. 
Sin embargo, la reducción de la toxicidad y la importante eliminación de materia 
orgánica logradas en el proceso de adsorción fueron claves para conseguir el 
correcto funcionamiento del reactor biológico y la eficacia global del tratamiento 
combinado. 
Estas aguas residuales han sido tratadas previamente mediante la combinación de 
un proceso de coagulación-adsorción con bentonita y FeCl3 junto con una 
oxidación Fenton a alta temperatura (Pliego 2012). Este tratamiento logró una 
conversión final de DQO similar a la obtenida en el presente capítulo (en torno al 
97%) pero a un coste mucho más elevado (1,65 € kg-1 DQO), principalmente 
relacionado con los requerimientos de H2O2. Por ello, aunque el empleo de un 
sistema biológico hizo necesario un mayor tiempo de reacción (la duración de los 
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ciclos del sistema SBR fue de 8 h, mientras que el tratamiento por reactivo Fenton 
pudo aplicarse en 4 h), la utilización de un proceso biológico podría resultar más 
conveniente en términos económicos. 
El coste estimado en el presente trabajo para el tratamiento del agua residual 
estudiada resultó similar al obtenido para diferentes efluentes industriales. Sattler 
et al. (2004) llevaron a cabo el tratamiento de un efluente pre-tratado de una 
industria papelera con una DQO inicial de 150 mg L-1 mediante oxidación con 
TiO2/UV solar, logrando un 90% de eliminación de materia orgánica a un coste de 
7,6 € m-3. El tratamiento de efluentes procedentes de la fabricación de madera, con 
una DQO inicial de 3 g L-1 mediante foto-Fenton solar proporcionó una eliminación 
del 90% de DQO a un coste de 9 € m-3 (Machado et al. 2004), mientras que el 
tratamiento combinado mediante coagulación y oxidación Fenton de un alpechín 
con una DQO de 34 g L-1 supuso un coste de 4,3 € m-3, lográndose una conversión 
de DQO del 93% (Mert et al 2010). 
6.4. Conclusiones 
La caracterización de las aguas residuales objeto de estudio mostró un alto 
contenido en materia orgánica y una concentración importante de pesticidas. La 
elevada toxicidad de las aguas residuales hizo inviable la aplicación de un proceso 
biológico para el tratamiento de este tipo de efluentes. La aplicación de un 
tratamiento de adsorción con bentonita permitió una importante reducción de la 
concentración de materia orgánica, generando un efluente con una toxicidad 
significativamente menor y una mayor biodegradabilidad, logrando la eliminación 
de la mayor parte de los pesticidas recalcitrantes, a excepción de metamitrona y 
terbutilazina, cuya concentración quedó significativamente reducida. El efluente 
obtenido presentó unas características adecuadas para ser sometido a tratamiento 
biológico, en el cual, tras la acumulación de compuestos durante los primeros 
ciclos, se observó un proceso de aclimatación de la biomasa, lográndose una 
importante eliminación de materia orgánica, e incluso la degradación de una 
significativa proporción de metamitrona. Los resultados obtenidos permitieron 
concluir que este tipo de efluentes industriales pueden tratarse mediante la 
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combinación de procesos a un coste razonable, pese a que el empleo de bentonita 
como adsorbente da lugar a la generación de un importante volumen de lodo que 
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Los resultados obtenidos en el presente trabajo han permitido establecer las 
siguientes conclusiones: 
1. Los métodos respirométricos de determinación de la inhibición y la 
biodegradabilidad rápida permiten realizar una evaluación sencilla y 
realista de la viabilidad del tratamiento de compuestos xenobióticos 
mediante procesos de fangos activos. El ensayo de inhibición permite 
determinar el valor de la EC50 incluso en compuestos de escasa solubilidad. 
El procedimiento de determinación de la biodegradabilidad rápida muestra 
el comportamiento de estos compuestos en un sistema de tratamiento 
biológico con biomasa no aclimatada. 
2. De los compuestos estudiados, los derivados fenólicos clorados presentaron 
un notable comportamiento inhibitorio, que aumentó con el número de 
átomos de cloro de la molécula y especialmente cuando las sustituciones 
ocuparon posiciones meta- y para-. Sin embargo, en concentraciones por 
debajo de su EC50, 4CC y 4CP se eliminarían en procesos convencionales de 
fangos activos, mientras que 24DCP y 246TCP podrían degradarse 
utilizando biomasa aclimatada. La inhibición causada por los derivados 
fenólicos no clorados resultó significativamente menor, especialmente en el 
caso de los productos de la hidrogenación de fenol (C-OL y C-ONA). Estos 
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compuestos, junto con el fenol y el catecol, podrían eliminarse 
biológicamente en un período equivalente al tiempo de retención hidráulico 
de una EDAR. HQ y BQ presentaron una EC50 extremadamente baja, que 
haría inviable su tratamiento mediante sistemas biológicos. Los compuestos 
emergentes estudiados, pese a ejercer una inhibición significativamente 
baja, mostraron una biodegradabilidad muy limitada, especialmente 
aquéllos que presentaron nitrógeno en su composición. 
3. La evaluación de la VECO mediante respirometría permitió determinar la 
cinética de degradación de fenol, C-OL y C-ONA por un fango activo 
aclimatado, empleando el modelo de Haldane para el ajuste de datos 
respirométricos. El fenol mostró una inhibición por sustrato superior a la 
observada para ciclohexanol y ciclohexanona, aunque se degradó a una 
mayor velocidad. Los valores de la constante de inhibición mostraron que 
estos compuestos podrían eliminarse de las aguas residuales en 
concentraciones elevadas empleando un tratamiento biológico con biomasa 
aclimatada, que se vería favorecido con el aumento moderado de la 
temperatura. 
4. El tratamiento de diurón y atrazina en reactores SBR requirió elevados 
tiempos de aclimatación para conseguir una degradación efectiva de los 
herbicidas. La aclimatación de 2,4-D y MCPA fue sensiblemente más rápida. 
Las eficiencias de eliminación biológica de los herbicidas ensayados 
alcanzaron valores superiores al 65%, llegando hasta el 95% en el caso del 
2,4-D. 
5. El empleo de sistemas SB-MBR de fibra hueca para la eliminación de 2,4-D 
permitió disminuir el tiempo de aclimatación de la biomasa y aumentar la 
carga tratada respecto a la empleada en el SBR, obteniéndose elevadas 
conversiones tanto de herbicida como del sustrato biogénico. 
6. La combinación de un proceso de oxidación Fenton con un sistema 
biológico empleando un reactor SBR permitió llevar a cabo la eliminación 
eficaz de concentraciones elevadas de alacloro, 2,4-D y MCPA, 
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obteniéndose compuestos más biodegradables y lográndose elevadas 
conversiones de materia orgánica, con una significativa reducción en el 
consumo de reactivos. El tratamiento mediante reactivo Fenton de diurón y 
atrazina resultó más efectivo de manera individual que en combinación 
con un proceso biológico, ya que la carga orgánica proporcionada por los 
efluentes de oxidación de dichos compuestos resultó excesivamente baja. 
7. Entre las alternativas estudiadas, la eliminación más efectiva de los 
herbicidas ensayados se obtendría empleando reactivo Fenton para diurón 
y atrazina, y a través del acoplamiento de dicho proceso con un sistema 
biológico para alacloro y MCPA. La eliminación de 2,4-D podría llevarse a 
cabo mediante un tratamiento biológico en reactores SB-MBR o bien, para 
elevadas concentraciones, mediante el acoplamiento de oxidación Fenton y 
reactores SBR. 
8. El empleo de reactivo Fenton para el tratamiento de cafeína y atenolol 
generó efluentes cuyas características, incluidas ecotoxicidad y 
biodegradabilidad, permitirían su vertido incluso utilizando dosis de 
peróxido de hidrógeno inferiores a la cantidad estequiométrica. 
9. El empleo de bentonita como tratamiento previo de un agua residual 
procedente de la producción de fitosanitarios permitió reducir la toxicidad 
del efluente de partida, lo que facilitó la aplicación de un sistema biológico, 
consiguiendo eficiencias elevadas en la eliminación de la materia orgánica. 
El efluente obtenido tras el tratamiento combinado cumplió los parámetros 
de vertido a la red integral de saneamiento, según la Ley 10/1993 de la 
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2,4-D – Ácido 2,4-diclorofenoxiacético 
246TCP – 2,4,6-triclorofenol 
24DCP – 2,4-diclorofenol 
35DCP – 3,5-diclorofenol 
4CC – 4-clorocatecol 
4CP – 4-clorofenol 
AcNa – Acetato sódico 
AOPs – Advanced Oxidation Processes- Procesos de oxidación avanzada 
APHA – American Public Health Association – Asociación americana de salud 
pública 
ARI – Aguas residuales industriales 
ATP – Adenosín-trifosfato 
BOCM – Boletín Oficial de la Comunidad de Madrid 
BOE – Boletín Oficial del Estado 
BQ – p-benzoquinona 
C-OL – Ciclohexanol 
C-ONA – Ciclohexanona 
CAO – Consumo acumulado de oxígeno 
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CAOex – Consumo acumulado de oxígeno exógeno 
CDEFMA – 2-cloro-2,6-dietilfenil-N-(metil)acetamida 
Cm – Carga másica 
COT – Carbono orgánico total 
CWAO – Catalytic Wet Air Oxidation – Oxidación húmeda catalítica 
CWPO – Catalytic Wet Peroxide Oxidation – Oxidación húmeda catalítica con 
peróxido de hidrógeno 
DBO – Demanda biológica de oxígeno 
DEHA – Desetil-2-hidroxiatrazina 
DEIA – Desetildesisopropil atrazina 
DEIHA – Desetildesisopropil-2-hidroxiatrazina 
DQO – Demanda química de oxígeno 
EC50 –Mitad de la concentración efectiva máxima 
EDAR – Estación depuradora de aguas residuales 
GC/FID – Gas Chromatography/Flame Ionization Detector – Cromatografía de gases 
con detector de ionización de llama 
GC/MS – Gas Chromatography/Mass Spectrometry – Cromatografía de gases con 
espectrometría de masas 
HPLC – High-Performance Liquid Cromatography – Cromatografía líquida de alta 
eficacia 
HQ – Hidroquinona 
IC50 – Mitad de la concentración inhibitoria máxima 
ICP/MS – Inductively Coupled Plasma/Mass Spectrometry – Espectrometría de 
masas con fuente de plasma de acoplamiento inductivo 
IR – Índice de refracción 
IWA – International Water Association – Asociación internacional del agua 
Ki – Constante de inhibición 
Ks – Constante de saturación 
m- – meta- 
MBR – Membrane Bioreactor – Reactor biológico de membrana 
MCPA – Ácido (4-cloro-2metilfenoxi)acético 
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MCPP – Ácido 2-(4-cloro-2metilfenoxi)propanoico 
MMDEFHA – N-(metoximetil)-N-(2,6-dietilfenil)-2-hidroxiacetamida 
o- – orto- 
OD – Oxígeno disuelto 
OECD – Organization for Economic Co-operation and Development  – Organización 
para la cooperación y el desarrollo económico 
p- – para- 
PPCPs – Pharmaceuticals and Personal Care Products – Fármacos y productos de 
cuidado personal 
PCP – Pentaclorofenol 
R2 – Coeficiente de correlación 
RD – Real Decreto 
S – Concentración de sustrato 
SB-MBR – Sequencing Batch-Membrane Bioreactor – Reactor biológico secuencial 
de membrana 
SBR – Sequencing Batch Reactor – Reactor secuencial discontinuo 
SSV – Sólidos en suspensión volátiles 
T – Temperatura 
tRC – Tiempo de retención celular 
tRH – Tiempo de retención hidráulico 
USDA – United States Department of Agriculture – Departamento de agricultura de 
Estados Unidos  
USEPA – United States Environmental Protection Agency – Agencia de protección 
medioambiental de Estados Unidos 
US – Ultrasonidos 
UT – Unidades de toxicidad 
UV - Ultravioleta 
VCO – Velocidad de consumo de oxígeno 
VCOmax – Velocidad máxima de consumo de oxígeno 
VECO –  Velocidad específica de consumo de oxígeno 
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VECOexR – Velocidad específica de consumo de oxígeno exógena debida al consumo 
del compuesto de referencia 
VECOexT – Velocidad específica de consumo de oxígeno exógena debida al consumo 
del compuesto de referencia en presencia de tóxico 
VECOi –  Velocidad específica de consumo de oxígeno inicial 
VECOmax –  Velocidad específica máxima de consumo de oxígeno 
WAO – Wet Air Oxidation – Oxidación húmeda  
X – Conversión 
YXS – Rendimiento biomasa/sustrato 
α y β – Ordenada en el origen y pendiente del modelo lineal empleado para la 
determinación del valor de EC50 
γ – Parámetro que relaciona la VECOexR y la VECOexT en el modelo lineal empleado 
para la determinación del valor de EC50 
µ – Velocidad de crecimiento de la biomasa 
µmax – Velocidad máxima de crecimiento de la biomasa 
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Perfiles de concentración de oxígeno disuelto obtenidos en los ensayos de 
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Fig. I.1. Perfil de concentración de oxígeno para 4-clorocatecol. 
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Fig. I.2. Perfil de concentración de oxígeno para 4-clorofenol. 
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Fig. I.4. Perfil de concentración de oxígeno para 3,5-diclorofenol. 
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Fig. I.6. Perfil de concentración de oxígeno para pentaclorofenol. 
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Fig. I.7. Perfil de concentración de oxígeno para fenol. 
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Fig. I.8. Perfil de concentración de oxígeno para catecol. 
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Fig. I.9. Perfil de concentración de oxígeno para benzoquinona. 
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Fig. I.10. Perfil de concentración de oxígeno para hidroquinona. 
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Fig. I.11. Perfil de concentración de oxígeno para ciclohexanol. 
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Fig. I.12. Perfil de concentración de oxígeno para ciclohexanona. 
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Fig. I.14. Perfil de concentración de oxígeno para alacloro. 
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Fig. I.16. Perfil de concentración de oxígeno para 2,4-D. 
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Fig. I.17. Perfil de concentración de oxígeno para MCPA. 
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Fig. I.18. Perfil de concentración de oxígeno para atenolol. 
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Fig. II.2. Evolución de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L-1 de AcNa a 30oC. 























Fig. II.3. Evolución de la VECO para 5, 10, 20 y 50 mg L-1 de C-OL a 15oC. 
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Fig. II.4. Evolución de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100, 200 y 300 mg L-1 de C-OL a 
20oC. 

























Fig. II.5. Evolución de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L-1 de C-OL a 25oC. 
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Fig. II.6. Evolución de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L-1 de C-OL a 30oC. 
 























Fig. II.7. Evolución de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L-1 de C-OL a 35oC. 
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Fig. II.8. Evolución de la VECO para 5, 10, 20 y 50 mg L-1 de C-ONA a 15oC. 





























Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 
su acoplamiento con procesos de oxidación avanzada  
262 
 























Fig. II.10. Evolución de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100, 200 y 300 mg L-1 de C-ONA 
a 25oC. 
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Fig. II.12. Evolución de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L-1 de C-ONA a 
35oC. 
 
























Fig. II.13. Evolución de la VECO para 5, 10, 20 y 50 mg L-1 de fenol a 15oC. 
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Fig. II.14. Evolución de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L-1 de fenol a 20oC. 
 
























Fig. II.15. Evolución de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L-1 de fenol a 25oC. 
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Fig. II.16. Evolución de la VECO para 5, 10, 15, 20, 40, 75 y 150 mg L-1 de fenol a 
30oC. 
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Tabla III.1. Concentración de diurón a inicio y final de ciclo de tratamiento en el 















1 5,1 5,1 0,0 95 20,7 18,8 9,2 
4 15,6 15,6 0,0 97 20,5 18,5 9,8 
7 21,6 21,6 0,2 100 20,4 18,5 9,3 
11 25,9 25,9 0,0 102 20,4 18,5 9,2 
13 27,2 27,2 0,0 104 20,4 18,6 9,0 
14 27,6 27,6 0,1 107 20,7 19,0 8,1 
19 28,9 28,9 0,1 109 20,9 19,2 8,2 
21 29,2 29,2 0,0 111 21,2 19,6 7,4 
22 29,3 29,3 0,1 114 21,7 20,1 7,4 
25 29,6 29,5 0,3 116 21,8 20,2 7,5 
26 29,6 29,5 0,2 118 21,8 20,2 7,4 
27 29,6 29,6 0,0 121 22,2 20,5 7,5 
29 29,7 29,6 0,2 123 22,0 20,4 7,5 
33 29,7 29,6 0,4 125 21,9 20,4 6,9 
34 29,6 29,5 0,4 128 22,0 20,4 7,5 
35 29,6 29,0 2,0 130 22,0 20,3 7,6 
39 27,5 26,0 5,5 132 21,7 20,1 7,5 
41 25,2 23,0 8,6 135 21,8 20,0 8,4 
43 24,0 22,5 6,3 137 21,6 19,8 8,3 
46 23,0 21,2 7,8 139 21,3 19,0 10,9 
48 22,8 21,3 6,5 142 19,5 17,0 12,8 
50 22,7 21,2 6,6 144 18,3 15,5 15,5 
53 22,6 21,0 7,0 146 17,5 13,8 21,1 
55 22,7 21,3 6,2 149 15,8 12,7 19,8 
58 22,8 21,3 6,5 151 15,4 12,3 20,2 
60 22,7 21,2 6,6 153 14,2 11,0 22,4 
62 22,8 21,5 6,0 156 14,2 11,0 22,4 
65 23,0 21,5 6,5 158 14,2 11,1 21,7 
67 22,8 21,3 6,7 160 14,3 10,8 24,7 
69 22,6 21,3 5,7 163 13,7 10,4 23,9 
72 22,9 21,7 5,1 165 13,7 10,4 23,9 
74 22,9 21,4 6,4 167 14,2 11,0 22,4 
76 22,5 20,8 7,6 170 14,2 11,0 22,4 
79 22,1 20,4 7,6 172 14,2 11,0 22,4 
81 21,9 20,2 7,8 174 14,2 11,0 22,4 
83 21,6 20,1 6,9 177 14,2 11,0 22,4 
86 21,9 20,3 7,5 179 14,2 11,0 22,4 
88 21,9 20,2 7,8 181 14,2 11,0 22,4 
90 21,2 19,2 9,3 184 14,2 10,7 24,5 
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Tabla III.2. Concentración de atrazina a inicio y final de ciclo de tratamiento en el 















1 5,0 5,0 0,1 91 23,4 22,2 5,2 
4 15,5 15,5 0,2 95 23,5 22,2 5,5 
5 17,9 17,9 0,1 97 22,0 20,3 7,7 
7 21,6 21,6 0,0 98 21,9 20,2 7,8 
11 25,9 25,9 0,0 101 21,7 19,8 8,6 
13 27,1 27,1 0,0 103 21,3 19,4 9,1 
14 27,6 27,6 0,1 105 21,0 19,1 9,0 
17 28,6 28,6 0,0 108 20,7 18,8 9,3 
19 29,0 29,0 0,0 110 20,6 18,7 9,4 
21 29,3 29,3 0,0 112 20,5 18,6 9,4 
22 29,4 29,4 0,1 115 20,6 18,8 8,9 
25 29,7 29,6 0,2 117 20,7 19,0 8,1 
26 29,7 29,6 0,2 119 20,6 18,5 10,3 
27 29,7 29,6 0,4 122 20,4 18,4 9,5 
29 29,6 29,0 2,0 124 20,3 18,6 8,5 
32 29,2 28,0 4,0 126 20,3 18,0 11,1 
33 28,3 26,7 5,8 129 20,2 18,2 9,6 
34 27,3 26,0 4,6 130 20,2 18,3 9,4 
35 26,7 25,6 4,0 131 20,3 17,6 13,1 
39 25,0 24,8 0,8 133 19,6 17,4 11,1 
40 25,7 24,0 6,5 136 19,2 16,8 12,3 
42 25,0 24,0 4,0 138 18,8 16,4 12,9 
46 24,9 23,8 4,3 140 18,5 14,6 21,1 
47 24,8 23,0 7,4 143 15,8 12,8 19,2 
49 24,1 22,8 5,3 145 15,5 12,4 20,0 
53 23,8 22,5 5,6 147 15,0 11,8 21,3 
54 23,8 22,3 6,1 150 14,7 11,5 21,6 
56 23,5 22,2 5,7 152 14,5 11,4 21,6 
60 22,9 21,4 6,6 154 13,3 10,6 20,5 
61 22,8 21,6 5,4 157 13,7 10,3 24,6 
63 23,1 21,8 5,6 159 13,4 10,0 25,5 
67 23,2 21,8 5,9 161 13,2 9,2 30,1 
68 23,2 21,8 5,9 164 12,3 8,6 30,3 
70 23,3 22,6 3,1 166 12,1 8,4 30,5 
71 23,8 22,7 5,0 168 11,7 7,8 33,1 
74 24,0 22,8 4,8 171 11,5 7,8 32,2 
75 24,0 21,2 11,7 173 11,5 7,8 32,6 
77 22,7 21,2 6,5 175 11,4 7,7 33,0 
81 22,7 21,2 6,5 178 11,3 7,5 33,6 
82 22,7 21,0 7,4 180 11,2 7,4 34,3 
84 22,3 20,6 7,8 182 11,0 7,2 34,8 
88 23,3 22,0 5,7 185 10,9 7,1 35,4 
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Tabla III.3. Concentración de MCPA a inicio y final de ciclo de tratamiento en el 















1 8,4 8,3 0,8 57 23,5 17,4 26,0 
2 15,3 15,2 0,5 59 21,5 14,6 32,1 
4 25,7 25,2 1,8 63 20,4 14,6 28,5 
7 34,6 32,5 6,0 64 20,5 14,2 30,7 
9 35,1 32,0 8,8 65 20,2 13,0 35,5 
13 35,6 33,0 7,3 69 20,0 14,4 28,0 
14 35,8 32,0 10,7 70 20,3 15,4 24,3 
16 34,2 30,5 10,7 72 20,8 14,8 28,7 
20 34,0 31,0 8,8 76 19,9 13,6 31,7 
21 34,2 30,5 10,7 79 19,0 12,0 36,8 
23 33,9 31,0 8,5 80 18,3 11,9 35,1 
27 33,8 30,5 9,6 81 18,3 11,8 35,6 
28 33,8 28,0 17,0 82 18,1 11,7 35,4 
29 31,7 23,8 24,8 83 18,1 11,6 35,9 
31 27,3 21,6 20,7 84 18,0 10,8 40,0 
34 26,6 22,2 16,5 86 17,1 10,2 40,3 
35 26,8 20,2 24,7 90 16,8 10,0 40,3 
37 24,1 17,0 29,4 91 16,7 9,4 43,6 
41 22,1 16,0 27,5 93 15,8 8,6 45,7 
42 21,7 16,4 24,3 97 15,8 9,2 41,6 
44 21,5 14,6 32,1 98 16,0 9,2 42,5 
47 20,7 14,8 28,6 100 15,7 8,6 45,1 
49 20,6 14,8 28,2 104 15,5 8,6 44,6 
51 21,3 16,6 21,9 105 15,5 8,2 47,1 
52 22,2 15,6 29,6 107 14,8 7,0 52,8 
55 21,4 15,8 26,2 111 14,4 7,4 48,7 
56 21,5 18,2 15,3 112 14,5 6,8 53,1 
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Tabla III.4. Concentración de 2,4-D a inicio y final de ciclo de tratamiento en el 















1 8,3 8,3 0,1 65 30,3 26,2 13,4 
3 21,1 21,1 0,0 68 30,0 25,9 13,7 
5 29,9 29,9 0,1 72 29,4 25,0 15,0 
8 38,4 38,4 0,0 73 29,2 25,5 12,6 
10 41,9 41,9 0,2 75 29,5 25,3 14,1 
12 44,4 44,4 0,0 79 29,9 24,8 17,1 
15 46,8 46,7 0,1 80 29,0 24,0 17,2 
17 47,5 47,2 0,7 83 28,1 23,7 15,9 
19 47,6 47,2 1,0 86 27,9 23,5 15,8 
23 47,7 47,3 0,8 87 27,9 23,0 17,6 
24 47,8 47,7 0,2 90 27,5 22,8 17,1 
26 48,0 47,7 0,8 94 27,1 22,4 17,3 
30 45,8 44,7 2,5 97 26,7 22,3 16,4 
31 45,6 42,0 7,8 100 25,8 20,0 22,6 
33 42,9 40,7 5,2 103 24,4 19,0 22,2 
35 42,1 40,6 3,5 105 23,9 18,5 22,6 
38 42,2 40,7 3,6 108 23,5 18,0 23,3 
40 41,4 39,0 5,8 109 23,3 17,0 27,1 
43 39,2 36,0 8,1 110 22,5 15,3 31,9 
45 37,5 34,5 8,0 114 20,8 14,8 28,7 
47 36,7 33,5 8,6 115 20,7 14,3 30,6 
50 35,4 32,0 9,6 118 17,0 9,0 47,1 
52 34,6 31,0 10,4 120 16,3 8,0 51,0 
54 33,8 30,7 9,0 122 15,3 7,0 54,3 
56 33,3 29,5 11,5 125 13,3 6,5 51,6 
58 32,5 28,5 12,3 127 12,5 4,6 63,5 
59 32,1 28,6 10,9 129 11,7 3,7 68,3 
61 31,7 27,0 14,7 132 11,3 3,7 67,4 
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Tabla III.5. Concentración de 2,4-D a inicio y final de ciclo de tratamiento en el 















1 8,3 8,3 0,0 92 17,5 16,7 4,8 
2 15,3 15,3 0,0 95 33,3 29,7 11,0 
3 21,1 21,1 0,0 96 41,4 38,0 8,2 
4 25,9 25,9 0,1 98 54,2 48,7 10,2 
5 29,9 29,9 0,0 101 60,0 54,0 10,0 
6 33,3 33,3 0,1 103 62,9 57,0 9,4 
7 36,0 36,0 0,0 105 66,7 62,7 6,0 
8 38,4 38,4 0,2 109 63,3 55,3 12,6 
9 40,3 40,3 0,0 110 62,8 46,0 26,7 
10 41,9 41,9 0,1 112 54,6 45,0 17,6 
11 43,3 43,3 0,2 116 50,8 40,0 21,3 
12 44,4 43,5 2,0 117 50,0 38,2 23,6 
14 43,3 41,3 4,6 119 47,9 37,0 22,8 
18 40,0 37,3 6,7 123 45,0 33,0 26,7 
19 39,4 33,3 15,5 124 44,2 30,0 32,1 
21 35,6 32,3 9,1 126 40,8 28,0 31,4 
25 34,8 31,7 9,0 130 37,9 25,0 34,1 
26 34,7 30,0 13,6 131 37,5 24,0 36,0 
28 32,9 29,0 11,9 133 36,3 23,0 36,6 
32 32,9 29,7 9,9 137 34,6 21,0 39,3 
33 33,1 28,3 14,3 138 34,2 13,0 62,0 
35 32,0 28,5 10,9 140 25,0 7,0 72,0 
39 31,8 28,0 11,8 144 18,3 0,0 100,0 
40 31,7 28,2 10,9 145 16,7 0,7 96,0 
42 31,6 27,5 12,9 148 17,3 0,8 95,3 
45 31,5 28,0 11,1 150 17,4 0,9 95,0 
46 31,7 27,6 12,8 
    
49 31,5 28,0 11,1     
53 31,7 27,9 11,9     
54 31,6 27,8 12,0     
56 31,4 27,5 12,4     
57 31,3 27,3 12,5     
60 30,0 25,3 15,7     
61 29,4 24,0 18,4     
63 27,5 22,0 20,0     
67 25,8 20,7 20,0     
68 25,6 16,0 37,4     
73 18,3 11,5 37,3     
75 17,7 11,0 37,9     
77 15,7 7,6 51,5     
78 14,7 2,7 81,8     
81 9,2 0,7 92,7     
82 8,9 1,3 85,0     
83 9,4 1,4 85,1     
85 9,4 1,0 89,4     
89 9,2 1,3 85,5     

















Eliminación de contaminantes emergentes mediante sistemas biológicos y 









Ensayos de biodegradabilidad rápida realizados con los efluentes de 
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Fig. IV.1. Evolución de VECO y COT registrada en 24 h para las diferentes 
concentraciones iniciales ensayadas de H2O2 (del 100% al 20% de la dosis 
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Fig. IV.2. Evolución de VECO y COT registrada en 24 h para las diferentes 
concentraciones iniciales ensayadas de H2O2 (del 100% al 20% de la dosis 
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Fig. IV.3. Evolución de VECO y COT registrada en 24 h para las diferentes 
concentraciones iniciales ensayadas de H2O2 (del 100% al 20% de la dosis 
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Fig. IV.4. Evolución de VECO y COT registrada en 24 h para las diferentes 
concentraciones iniciales ensayadas de H2O2 (del 100% al 20% de la dosis 
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Fig. IV.5. Evolución de VECO y COT registrada en 24 h para las diferentes 
concentraciones iniciales ensayadas de H2O2 (del 100% al 20% de la dosis 
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Valores de conversión obtenidos para el proceso Fenton y el sistema 
biológico de manera individual y conversión total del proceso en el 




Tabla V.1. Valores de conversión de DQO obtenidos para el proceso Fenton y el 
sistema biológico de manera individual y conversión total del proceso en el 

















48,2 25,8 46,5 1 25,8 12,8 50,4 73,4 
  
  2 21,5 12,8 40,4 73,4 
  
  3 21,5 14,4 32,9 70,1 
  
  4 22,0 12,8 41,8 73,4 
  
  5 21,5 12,8 40,4 73,4 
  
  6 21,5 9,6 55,3 80,1 
  
  7 20,4 11,2 45,1 76,8 
  
  8 20,9 16,0 23,6 66,8 
  
  9 22,5 14,4 36,1 70,1 
  
  10 22,0 17,6 20,0 63,5 
  
  11 23,1 19,2 16,8 60,2 
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Tabla V.2. Valores de conversión de COT obtenidos para el proceso Fenton y el 
sistema biológico de manera individual y conversión total del proceso en el 

















12,7 7,0 44,9 1 8,0 4,4 45,0 65,4 
  
  2 6,1 3,5 42,9 72,4 
  
  3 5,8 4,0 31,4 68,5 
  
  4 6,0 4,2 30,0 66,9 
  
  5 6,1 4,2 30,8 66,9 
  
  6 6,1 4,0 34,1 68,5 
  
  7 6,0 4,5 25,0 64,6 
  
  8 6,2 5,0 18,9 60,6 
  
  9 6,3 4,8 24,2 62,2 
  
  10 6,3 5,1 18,6 59,8 
  
  11 6,4 5,5 13,6 56,7 
    12 6,5 5,6 13,8 55,9 
 
 
Tabla V.3. Valores de conversión de DQO obtenidos para el proceso Fenton y el 
sistema biológico de manera individual y conversión total del proceso en el 

















406,1 153,6 62,2 1 98,0 57,6 41,2 85,8 
  
  2 117,2 54,4 53,6 86,6 
  
  3 116,1 55,6 52,1 86,3 
  
  4 116,5 50,4 56,7 87,6 
  
  5 114,8 48,6 57,7 88,0 
  
  6 114,2 48,0 58,0 88,2 
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Tabla V.4. Valores de conversión de COT obtenidos para el proceso Fenton y el 
sistema biológico de manera individual y conversión total del proceso en el 

















112,2 54,6 51,3 1 34,2 22,2 35,1 80,2 
  
  2 51,3 26,3 48,7 76,6 
  
  3 52,7 24,0 54,5 78,6 
  
  4 51,9 21,2 59,2 81,1 
  
  5 51,0 20,4 60,0 81,8 
  
  6 50,7 20,5 59,6 81,7 
 
 
Tabla V.5. Valores de conversión de DQO obtenidos para el proceso Fenton y el 
sistema biológico de manera individual y conversión total del proceso en el 

















70,2 29,6 57,8 1 28,8 17,6 38,9 74,9 
  
  2 25,6 12,8 50,0 81,8 
  
  3 24,0 11,2 53,3 84,0 
  
  4 23,5 14,4 38,6 79,5 
  
  5 24,5 14,4 41,3 79,5 
  
  6 24,5 16,0 34,8 77,2 
  
  7 25,1 12,8 48,9 81,8 
  
  8 24,0 16,0 33,3 77,2 
  
  9 25,1 17,6 29,8 74,9 
  
  10 25,6 20,8 18,8 70,4 
  
  11 26,7 19,2 28,0 72,6 
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Tabla V.6. Valores de conversión de COT obtenidos para el proceso Fenton y el 
sistema biológico de manera individual y conversión total del proceso en el 

















12,0 7,2 40,0 1 8,3 5,0 39,8 58,3 
  
  2 6,5 3,7 42,8 69,2 
  
  3 6,0 3,5 42,0 70,8 
  
  4 6,0 4,0 33,0 66,7 
  
  5 6,1 4,1 33,2 65,8 
  
  6 6,2 4,8 22,2 60,0 
  
  7 6,4 3,8 40,6 68,3 
  
  8 6,1 4,7 22,5 60,8 
  
  9 6,4 4,9 23,0 59,2 
  
  10 6,4 5,1 20,7 57,5 
  
  11 6,5 5,0 23,1 58,3 
    12 6,5 4,9 24,2 59,2 
 
 
Tabla V.7. Valores de conversión de DQO obtenidos para el proceso Fenton y el 
sistema biológico de manera individual y conversión total del proceso en el 

















195,5 107,0 45,3 1 89,6 40,1 55,2 79,5 
  
  2 87,5 41,0 53,1 79,0 
  
  3 88,5 40,0 54,8 79,5 
  
  4 87,5 38,5 56,0 80,3 
  
  5 87,5 32,4 63,0 83,4 
  
  6 83,3 26,0 68,8 86,7 
  
  7 81,2 19,2 76,4 90,2 
  
  8 78,9 20,1 74,5 89,7 
  
  9 80,0 21,3 73,4 89,1 
  
  10 81,1 21,0 74,1 86,9 
  
  11 81,1 18,9 76,7 88,5 
    12 80,0 15,6 80,5 90,2 
Anexo V 
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Tabla V.8. Valores de conversión de COT obtenidos para el proceso Fenton y el 
sistema biológico de manera individual y conversión total del proceso en el 

















78,2 41,6 46,8 1 33,2 17,5 47,3 77,6 
  
  2 33,6 18,8 44,0 76,0 
  
  3 34,0 17,5 48,5 77,6 
  
  4 33,6 17,3 48,5 77,9 
  
  5 33,5 13,4 60,0 82,9 
  
  6 32,2 11,0 65,8 85,9 
  
  7 31,4 8,1 74,2 89,6 
  
  8 30,4 8,8 71,1 88,7 
  
  9 30,7 9,9 67,7 87,3 
  
  10 31,0 9,9 68,1 87,3 
  
  11 31,0 8,7 72,0 88,9 
    12 30,6 7,6 75,2 90,3 
 
 
Tabla V.9. Valores de conversión de DQO obtenidos para el proceso Fenton y el 
sistema biológico de manera individual y conversión total del proceso en el 

















272,9 67,2 75,4 1 89,6 44,8 50,0 83,6 
  
  2 100,3 32,0 68,1 88,3 
  
  3 96,0 32,0 66,7 88,3 
  
  4 96,0 35,2 63,3 87,1 
  
  5 97,1 35,2 63,7 87,1 
  
  6 97,1 28,8 70,3 89,4 
  
  7 94,9 30,6 67,8 88,8 
  
  8 95,5 41,2 56,9 84,9 
  
  9 99,1 41,6 58,0 84,8 
  
  10 99,2 44,8 54,8 83,6 
  
  11 100,3 41,6 58,5 84,8 
    12 99,2 41,6 58,1 84,8 
Anexo V 
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Tabla V.10. Valores de conversión de COT obtenidos para el proceso Fenton y el 
sistema biológico de manera individual y conversión total del proceso en el 

















97,0 36,1 62,8 1 34,3 16,5 51,9 83,0 
  
  2 31,6 16,1 49,1 83,4 
  
  3 31,5 17,2 45,4 82,3 
  
  4 31,9 20,8 34,8 78,5 
  
  5 33,1 16,9 48,9 82,6 
  
  6 31,8 16,8 47,2 82,7 
  
  7 31,7 16,4 48,3 83,1 
  
  8 31,6 19,4 38,6 80,0 
  
  9 32,6 17,3 46,9 82,2 
  
  10 31,9 14,8 53,6 84,7 
  
  11 31,1 17,1 45,0 82,4 
    12 31,8 16,2 49,1 83,3 
 
 
 
 

